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The environment is an essential support for human life and ecosystems. 
Currently, human activities such as agriculture, industry and infrastructure construction, 
among others, are dangerously affecting the environment, and for this reason continued 
monitoring may be necessary. To obtain up-to-date information about the state of the 
environment, the study of different environmental matrices such as water, biota, soils, 
sediments and air, is essential.  
In the present Thesis, different methods to determine several contaminants in 
environmental matrices from different sources have been developed. The methods 
developed have been addressed by using two approaches: (i) IT-SPME coupled to CapLC 
and UHPLC with DAD and MS detection, and (ii) in situ analysis devices.  
The strategy based on the coupling between IT-SPME and CapLC and UHPLC has 
been utilized to estimate the presence of contaminants (pesticides such as triazines, 
nitroaniline, phenylureas and organophosphorous, and plasticisers such as degradation 
products of DEHP and mainly DEHP) in surface water, wastewater from sewage treatment 
plant, biota and sediments samples.  
The in situ analyses have allowed the stimation of several contaminants by visual 
detection or with spectroscopic techniques (FTIR-ATR and UV-Vis spectrophotometry). The 
pollutants analysed were fat and casein in effluents from dairy industry and the biocide N-
(3-aminopropyl)-N-dodecyl-1,3-propanediamine (ADP) in cosmetic wastewaters. Fat has 
been determined by FTIR-ATR, furthermore casein and ADP have been analysed with a 
polymeric sensor composed by PDMS, TEOS, NQS and SiO2NPs. On the other hand, the on-
site analysis have also been utilized to know damage produced by different pesticides in 
spinach leaves; for this purpose, a H-point curve isolation method (HPCIM) have been 
developed to determine Chl a because the content of this pigment is a way to evaluate the 
health status of plants.  
The main advantages of the developed procedures in this Thesis are simplicity, 
sensitivity and also, the sample treatment is reduced to minimum. Furthermore, the 
methods allow rapid analysis of contaminants in different types of samples. The analysis 
with coupling IT-SPME-CapLC and IT-SPME-UHPLC can be carried out in less than 30 min. 
In addition, several samples can be analysed in less than 15 min using the proposed on-
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1.1 CONTAMINANTES ORGÁNICOS 
La presencia de contaminantes orgánicos (CO) en el medio ambiente es un tema 
de gran preocupación. Hay varios miles de compuestos que pueden clasificarse como CO, 
y la lista se está ampliando continuamente. Los usos y orígenes de los diferentes CO son 
muy diversos (urbanos, industriales y agrícolas, entre otros). Sin embargo, los compuestos 
más relevantes son aquellos que se sintetizan a escala industrial. El problema de la 
contaminación causada por actividades industriales, agrícolas y urbanas se ha traducido 
en directivas para controlar las fuentes de contaminación, para contribuir a la protección 
del medio ambiente, y para garantizar la utilización racional de los recursos naturales. Es 
bien conocido que los CO se acumulan en el medio ambiente y en los organismos vivos 
causando daños a la salud y medio ambiente. Como resultado, el uso de muchos de estos 
compuestos químicos está prohibido o, si se permite, se han establecido normas de 
calidad ambiental (NCA) [1-3]. En las últimas décadas, se han llevado a cabo importantes 
avances para el control y tratamiento de los CO convencionales. Sin embargo, se están 
detectando nuevas sustancias tóxicas, que en principio no eran una amenaza. A estas 
sustancias se les denomina contaminantes emergentes  (CE). El término CE es bastante 
ambiguo ya que estos contaminantes no son necesariamente nuevas sustancias. Los CE 
abarcan un grupo de compuestos, incluyendo toxinas de algas y de cianobacterias, 
retardantes de llama bromados y organofosforados, plastificantes, hormonas y otros 
compuestos disruptores endocrinos (EDCs), productos farmacéuticos y productos de 
cuidado personal (PPCPs), drogas de abuso y sus metabolitos, subproductos de 
desinfección, compuestos organometálicos, nanomateriales, pesticidas polares y sus 
productos de degradación/transformación, compuestos perfluorados (PFC), y 
tensioactivos y sus metabolitos [4]. La presente Tesis aporta nuevo conocimiento en 
relación a este tipo de contaminantes (CE en distintas matrices ambientales). 
Los niveles de concentración, distribución espacial y temporal, y el destino de los 
CO en el medio ambiente no sólo dependen de sus tasas de producción, sino también de 
sus propiedades físico-químicas, siendo la volatilidad y la polaridad las principales 
características que deben tenerse en cuenta. En el medio acuático, los CO son de especial 
interés ya que debido a su solubilidad, grandes cantidades de dichos compuestos pueden 
entrar en el agua y dispersarse a otros compartimentos ambientales. Además, muchos de 
ellos son persistentes. Por estas razones se está dedicando cada vez más atención al 
control de CO polares. Los CO presentan una amplia variedad de estructuras químicas. En 
la Tabla 1 se enumeran los principales grupos de CO y algunos ejemplos representativos 
de cada grupo [5]. 
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Tabla 1. Grupos y ejemplos representativos de CO que se pueden encontrar en muestras 
ambientales. Los asteriscos indican los compuestos incluidos en la lista de contaminantes 
prioritarios de la UE. 
 
 
Se han publicado diferentes estudios relacionados con la presencia de CO en el 
medio acuático. Las aguas de ríos y lagos son especialmente importantes porque pueden 
ser objeto de contaminación por la industria, la minería y las aguas residuales urbanas, así 
como por la escorrentía superficial de zonas agrícolas. En los últimos años se ha prestado 
bastante atención a las agua de mar y, sobretodo, a las aguas subterráneas, ya que el agua 
subterránea es la principal fuente de suministro público de agua potable. Estos estudios 
han proporcionado evidencias de que algunos CO pueden ser considerados contaminantes 
ubicuos en el medio acuático. En la Figura 1 se muestra la frecuencia de detección en 
aguas superficiales y subterráneas, como matrices ilustrativas para algunos CO 
representativos [6-10]. Estos resultados se han obtenido a partir de una serie de estudios 
que contemplan muestras de diferentes países europeos, así como el seguimiento de 




Atrazina*, simazina*, terbutilazina, clorfenvinfos, clorpirifós*, 
fenitrotión, diurón*, linurón, glifosfato, mecoprop, ,diclorprop, 
alaclor, endosulfán, carbaril 
Plastificantes y metabolitos DEHP*, DBP, DEP, MEHP, BPA 
Hormones y esteroides 
Colesterol, coprostanol, testosterona, estriol, 17 β-estradiol, 
estriolderivados 
Surfactantes y metabolitos 
Alquilbencenosulfonatos lineales, nonilfenol *, octilfenol, 
nonilfenolcarboxipolietoxilato (NPEC), nonilfenolpolietoxilatos*, 
compuestos de amonio cuaternario 
Compuestos perfluorados 
Ácido perfluorooctanoico (PFAO), sulfonato de perfluorooctano 
(PFOS)* 
Benzotriazoles Benzotriazol, totiltriazol (TTA), xililtriazol 
Benzotiazoles 1H Benzotiazol, 2-hidroxibenzotiazol 
PPCPs 
Antibióticos 
Medicamentos preinscritos y  
no preinscritos 
Filtros UV orgánicos  
Agentes antimicrobianos 
Repelentes de insectos 
Fragancias de almizcle 
 
Sulfametoxazol, ciprofloxacin, tretraciclinas 
Atenolol,carbamazepina, gemfibrozilo, diclofenaco, ketoprofeno, 





PAHs Antraceno*, naftaleno*, fluoranteno, pireno, benzo[a]pireno. 
Agentes complejantes 
Ácido etilendiaminotetraacético (EDTA), Ácido nitrilotriacético (NTA), 
Ácido dietilentriaminopentaacético (DTPA) 
PBDEs Deca-, octa-, penta-bromodifenil éteres* 
Otros (disolventes, aditivos,  residuos 
industriales…) 
Cloroalcanos*, 1,4-dioxano, derivados del clorofenol y nitrofenol, 
PCBs, dioxinas*, grasa, caseína (industrias lácteas) … 
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detección depende de los límites de detección (LDs) de los métodos analíticos aplicados 
para analizar el agua. Los LDs que se alcanzan con las técnicas de tratamiento de muestra 
e instrumentación actuales, en especial la cromatografía de gases (GC) y la cromatografía 
líquida de alta resolución (HPLC),  son por lo general menores a ng/L. Como resultado, se 
observaron frecuencias de detección cercanas a 100% para algunos CO. Los compuestos 
tales como la cafeína, el ácido perfluorooctanoico (PFOA), el 
1
H benzotiazol, la atrazina y 
su producto de degradación la desetilatrazina, y el nonilfenol etoxicarboxilado (NPEC) se 
detectaron en una gran mayoría de las muestras analizadas. Otros compuestos que se 
encuentran con frecuencia en las aguas superficiales son dietiltoluamida (DEET), 
metilbenzotiazol, sulfonato perfluorooctanoico (PFOS), simazina, carbamazepina, 
propazina, 2,4-dinitrofenol, bisfenol A (BPA), triclosán, sulfametoxazol, y muchos otros 
que no se muestran en la Figura 1, como el colesterol y coprostanol. En términos 
generales, los compuestos más frecuentemente detectados en el agua superficial son 
también los contaminantes que se encuentran con mayor frecuencia en el agua 
subterránea; el nivel de concentración es generalmente inferior en esta última matriz. Es 
interesante observar que en algunos casos los productos de degradación se detectan con 
mayor frecuencia que los compuestos originales. Este es el caso de los pesticidas atrazina 
y terbutilazina y sus respectivos productos de degradación desetil-atrazina y desetil-
terbutilazina. 
Por otro lado, los CO encontrados en mayor frecuencia no siempre son los que se 
encuentran a concentraciones mayores. Por ejemplo, Loos y col. muestran que el PFOA es 
uno de los compuestos más comunes en el agua subterránea (66% de frecuencia) pero su 
concentración promedio fue de sólo 3 ng/L, mientras que se detectaron algunos otros 
compuestos en las mismas muestras a niveles de concentración de µg/L. Este fue el caso 
del nonilfenol, BPA, simazina y carbamazepina [7].  
Para un sistema acuático en particular, los niveles de concentración están 
relacionados con la densidad de población y las actividades económicas que se desarrollan 
en la zona (además del clima y de la geografía). Por otro lado, las plantas de tratamiento 
de aguas residuales (EDARs) no son totalmente eficaces en la eliminación de estos 
compuestos. Como resultado, en ocasiones encontramos muestras que exceden los 
niveles legislados, especialmente en aguas residuales crudas. Un buen ejemplo es la 
contaminación por plaguicidas. Se han publicado numerosos estudios relacionados con la 
presencia de pesticidas en muestras de zonas con una actividad agrícola intensiva, pero la 
contaminación del agua por estos compuestos en zonas urbanas también pueden ser de 
alto impacto, e incluso, superar niveles de concentración a 1 µg/L en aguas subterráneas. 
Por ejemplo, la concentración máxima para diclorprop descrita en [7] fue de 3.2 μg/L, 
mientras que el límite fijado por la UE para los plaguicidas es de 0.1 µg/L. Otros 
plaguicidas encontrados, en algunas de las muestras tomadas en dicho estudio a 
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concentraciones mayores a 0.1 µg/L fueron atrazina, terbutilazina, desetil-atrazina, 
desetil-terbutilazina y diurón. Cabe destacar que la mayoría de estos compuestos se 
encuentran entre los detectados más frecuentemente ya sea en aguas subterráneas como 
en aguas superficiales (Figura 1). 
 
Figura 1. Representación de la frecuencia de detección de varios contaminantes orgánicos 
tanto en aguas subterráneas como en aguas superficiales.  
 
Los metabolitos de los derivados del nonilfenol también son contaminantes 
importantes, teniendo en cuenta su abundancia y niveles de concentración en los que se 
encuentran. Las concentraciones medias de estos CO están generalmente entre 0.1 y 1.0 
µg/L; no obstante también se han encontrado valores de hasta 20 µg/L. Otros CO 
relevantes en términos de concentración son BPA y colesterol, aunque las 
concentraciones medias para ambos compuestos son habitualmente menores a 0.1 µg/L 
en aguas residuales. En cuanto a los productos farmacéuticos, una gran mayoría de estos 
compuestos están presentes en concentraciones entre 1 y 1000 ng/L, pero hay 
excepciones importantes. Este es el caso de los medicamentos ampliamente prescritos 
como carbamazepina, sulfametoxazol, codeína y  ketoprofeno. También se han detectado 
niveles altos de concentración de cafeína en aguas superficiales de zonas con una alta 
densidad de población. Las concentraciones de otros CO, tales como los derivados 
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La cuantificación veraz, sostenible y de coste efectivo de CO en muestras 
ambientales, tales como aguas, atmósferas, sedimentos y biota, supone un gran reto para 
los químicos analíticos ambientales debido al gran número de contaminantes (múltiples 
fuentes y familias de compuestos), los bajos niveles de concentración, variabilidad espacial 
y temporal. 
Cabe resaltar que previamente a la introducción de un contaminante en la 
legislación correspondiente es necesario identificarlo y establecer la NCA, lo que supone 
estudiar su presencia en la matriz considerada. En tanto que el mencionado estudio no se 
ha completado, además del toxicológico, no pasa a ser contaminante prioritario, por lo 
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1.2 MARCO LEGISLATIVO  
1.2.1  Legislación Europea 
En muchas ocasiones, los CO son liberados a través de vertidos regulados o no 
regulados al medio ambiente. Por lo tanto, proteger la integridad de los distintos 
compartimentos ambientales se ha convertido en uno de los problemas ambientales más 
esenciales y así lo reconoce la legislación internacional. 
Los primeros estudios sobre la presencia de algunos compuestos empleados 
como desinfectantes y pesticidas, entre otros, en aguas se realizaron en aguas 
continentales del Reino Unido en los años 70-80 y sirvieron para estudiar la acción de 
estos compuestos sobre los organismos vivos.  Desde entonces la Unión Europea (UE) ha 
implementado distintas normativas para la regulación de varios contaminantes en función 
de su persistencia, bioacumulación y toxicidad.  
En el año 1976 se estableció la Directiva 76/160/CEE del Consejo, del 8 de 
diciembre del 1975 relativa a la calidad de las aguas de baño, que se modificó por la 
Directiva 91/692/CEE del Consejo, de 23 de diciembre de 1991. Ese mismo año también se 
aprobó la Directiva 76/464/CEE del Consejo, de 4 de mayo de 1976, relativa a la 
contaminación causada por determinadas sustancias peligrosas vertidas en el medio 
acuático de la comunidad. 
Varios años después se aprobó la Directiva 80/778/CCE del Consejo, de 15 de julio 
de 1980, relativa a la calidad de las aguas de consumo humano, que se modificó por la 
Directiva 98/83/CEE del Consejo, de 3 de noviembre de 1998.  
Algún tiempo tuvo que transcurrir para que la UE estableciera una Directiva  
sobre el tratamiento de las aguas residuales. En 1991 se aprobó la Directiva 91/271/CEE 
del Consejo, de 21 de mayo de 1991,  la cual tenía por objetivo proteger al medio 
ambiente de los efectos nocivos de las aguas residuales. Dicha Directiva diferenció las 
aguas residuales domésticas, industriales y urbanas: 
- Las aguas residuales domésticas provienen de zonas residenciales y de servicios y 
son generadas fundamentalmente por las actividades domésticas y el 
metabolismo humano.  
 
- Las aguas residuales industriales son procedentes de los recintos utilizados para 
realizar cualquier actividad industrial o comercial, que no sean aguas residuales 
domésticas ni aguas de correntía pluvial.  
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- Las aguas residuales urbanas son las aguas residuales domésticas o la mezcla de 
las mismas con aguas residuales industriales y/o aguas de correntía pluvial. 
 
En 1998, la Directiva 91/271/CEE se remplazó por la Directiva 98/15/CE de la 
Comisión, de 27 de febrero de 1998, posteriormente por el Reglamento (CE) nº1882/2003 
del Parlamento Europeo y del Consejo de 29 de septiembre de 2003, y finalmente por el 
Reglamento (CE) nº 1137/2008 del Parlamento Europeo y del Consejo de 22 de octubre de 
2008.   
La aprobación de la Directiva 2000/60/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, 
de 23 de octubre de 2000 [11] significó un paso adelante y estableció un marco 
comunitario de actuación en el ámbito de la política de aguas para luchar contra la 
contaminación del agua de una forma más completa y efectiva (Directiva Marco del Agua, 
DMA).  
La DMA consideró que el agua no es un bien comercial, sino un patrimonio que 
hay que proteger y preservar. Además, contempló que se debería reducir la 
contaminación por vertidos de sustancias peligrosas en el agua. Para ello, diferenció los 
vertidos o la presencia de elementos contaminantes en el medio acuático atendiendo a su 
peligrosidad. Así, estableció tres categorías: 
- Sustancias contaminantes (Anexo VIII): elementos que pueden causar 
disfunciones y por tanto deterioro del estado ecológico y/o químico. 
 
- Sustancias prioritarias (Anexo X): elementos incluidos en el Anexo VIII que por su 
elevada toxicidad, relevancia o cantidad pueden proporcionar un riesgo 
significativo para la vida del medio acuático. Son un total de 33 establecidas por 
la decisión 2455/2001/CE. 
 
- Sustancias prioritarias peligrosas: son un grupo de sustancias que son tóxicas, 
persistentes y bioacumulables. La decisión 2455/2001/CE establece 14 del anexo 
X. Entre las cuales se encuentran la atrazina, clorpirifós, DEHP, diurón, 
isoproturón, simazina y trifluralina.  
 
Finalmente, la DMA estableció que las emisiones y vertidos al medio de las 
sustancias contaminantes y prioritarias serían limitadas progresivamente, mientras que las 
sustancias prioritarias peligrosas tendrían que suprimirse en un plazo máximo de 20 años. 
El 12 de diciembre del 2006 se aprobó la Directiva 2006/118/CE relativa a la 
protección de las aguas subterráneas contra la contaminación y el deterioro de las aguas 
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subterráneas [12]. La preocupación por las aguas subterráneas era debida a que estas 
aguas eran el recurso hídrico más sensible y la fuente principal del suministro público de 
agua potable.  
Como un paso más de la estrategia de protección de las aguas, se  aprobó la 
Directiva 2008/105/CE del Parlamento Europeo y del Consejo, de 16 diciembre de 2008, 
relativa a las normas de calidad ambiental (NCA) en el ámbito de la política de aguas [2]. 
Esta directiva estableció normas de calidad ambiental para las sustancias prioritarias y 
para otros contaminantes.  
La NCA se definió como “la concentración de un determinado contaminante o 
grupo de contaminantes en agua, sedimentos o biota, que no debe superarse en aras de la 
protección de la salud humana y el medio ambiente”. Este umbral puede expresarse como 
Concentración Máxima Admisible (NCA-CMA) o como Media Anual (NCA-MA) (ANEXO I). 
En el artículo 3 de la Directiva 2008/105/CE se propuso estudiar todas las sustancias 
prioritarias. Además, 14 de estas sustancias prioritarias se propusieron analizar en 
muestras de biota y sedimentos debido a que tendían a acumularse en estas matrices 
ambientales; estos análisis darían información acerca de la tendencia de estas sustancias a 
largo plazo.  
En el Anexo III de la Directiva de las NCA se detallan sustancias que debían ser 
revisadas para su posible inclusión en la lista de sustancias prioritarias o sustancias 
prioritarias peligrosas. Esta revisión se realizó el 21 de enero de 2011 con la aprobación 
del Real Decreto 60/2011.  
En 2009, se aprobó la Directiva 2009/90/CE de la Comisión, de 31 de julio de 2009 
[13] la cual estableció las especificaciones técnicas del análisis químico y del seguimiento 
del estado de las aguas. 
En la actualidad está en vigor la Directiva 2013/39/UE del Parlamento Europeo y 
del Consejo aprobada el 12 de agosto de 2013 [14] por la que se modifican las Directivas 
2000/60/CE y 2008/105/CE en cuanto a las sustancias prioritarias en el ámbito de la 
política de aguas.  Con esta Directiva el número de sustancias prioritarias aumentó, 
estableciéndose finalmente, un total de 45 sustancias prioritarias (Anexo I de la Directiva 
2013/39/UE).  
La incorporación de España a la UE supuso la adopción progresiva de la legislación 
con tal de armonizar la reglamentación estatal con la europea. Un ejemplo de la 
adaptación de la legislación estatal a la legislación europea es el Real Decreto, RD 
60/2011, de 21 de enero, sobre las NCA en el ámbito de la política de aguas, el cual tenía 
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como finalidad trasponer todos los aspectos contenidos en la Directiva 2008/105/CE. La 
Figura 2 muestra un esquema de las Directivas aprobadas para la protección de las aguas 
superficiales frente a la contaminación por sustancias químicas y su relación con el Real 
Decreto 60/2011 de 21 de enero, acerca de las NCA en aguas superficiales (continentales y 
costeras). 
 
Figura 2. Esquema de la legislación europea y nacional para la protección de las aguas 
superficiales frente a la contaminación por sustancias químicas, y la relación con la 
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1.2.2 Legislación Estatal y Autonómica 
Desde hace tiempo se ha considerado el agua como el principal recurso de 
nuestra naturaleza además es un recurso frágil, escaso y muy valioso, por lo que se debe 
optimizar y evitar su mala utilización.  
Hace dos siglos, en el año 1879, se estableció la “Ley de Aguas”, la cual fue 
derogada bastantes años después por la entrada en vigor de la Ley 25/1985 de 2 de 
agosto, donde se manifestó que “El agua es un recurso natural escaso, indispensable para 
la vida y para el ejercicio de la inmensa mayoría de las actividades económicas; es 
irreemplazable, no ampliable por la mera voluntad del hombre, irregular en su forma de 
presentarse en el tiempo y en el espacio, fácilmente vulnerable y susceptible de usos 
sucesivos”. La mencionada ley se promulgó al amparo del artículo 45 de la Constitución 
Española de 1978, en el que se establece que los poderes públicos deben velar por la 
utilización racional de los recursos naturales. En 2001 se aprobó el Real Decreto Legislativo 
1/2001, de 20 de julio, por el que se aprobaba el texto refundido de la Ley de Aguas y se 
derogaba la Ley 25/1985.  
Debido al crecimiento de la población de manera poco armoniosa y al avance 
arquitectónico se hizo necesario regular las aguas residuales. El año 1989 se promulgó el 
RD 258/1989, de 10 de marzo, por el que se establecía la normativa general sobre vertidos 
de sustancias peligrosas desde tierra al mar. En 2012 se promulgó el RD 1290/2012, de 7 
de septiembre, por el que se modificaba el Reglamento del Dominio Público Hidráulico, 
aprobado por el RD 849/1986, de 11 de abril, y el RD 509/1996, de 15 de marzo, de 
desarrollo del RD-ley 11/1995, de 28 de diciembre, por el que se establecían las normas 
aplicables al tratamiento de las aguas residuales urbanas. En la actualidad está en vigor el 
RD 815/2013, de 18 de octubre, por el cual se aprueba el Reglamento de emisiones 
industriales de la Ley 16/2002, de 1 de julio de prevención y control integrados de la 
contaminación, donde se contempla y regula el vertido de aguas residuales en las cuencas 
intercomunitarias. 
En lo referente al consumo humano, en 2003 se aprobó el RD 140/2003, de 7 de 
febrero, por el que se establecieron los criterios sanitarios de la calidad del agua del 
consumo humano derogando el RD1138/1990. En 2010, se estableció el RD1798/2010, de 
30 de diciembre, por el que se regulaba la explotación y comercialización de aguas de 
manantial y aguas minerales naturales envasadas para el consumo humano. Finalmente, 
hace más de dos años se promulgó la Orden SSI/304/2013, de 19 de febrero, sobre 
sustancias para el tratamiento del agua destinada a la producción de agua de consumo 
humano.  
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La gestión de la calidad de las aguas de baño, en concreto las aguas de baño 
naturales, estaba incluida en el RD de 1341/2007, de 11 de octubre. En 2013 se aprobó el 
RD 742/2013, de 27 de septiembre, por el que se establecieron los criterios técnico-
sanitarios de las piscinas.  
Para la regulación de la protección de las aguas subterráneas contra la 
contaminación y el deterioro se aprobó en 2009 el RD 1514/2009, de 2 de octubre. 
No podemos obviar que desde el traspaso de competencias en esta materia del 
Estado a la Generalitat Valenciana, esta ha apostado por el saneamiento de aguas de la 
Comunidad de diferentes maneras, tanto prestando asistencia técnica y económica a las 
Entidades Locales, como promulgando diferentes leyes.  
En relación al uso del agua en nuestra Comunidad, es especialmente destacable la 
Ley 7/1986, de 22 de diciembre, sobre la utilización de aguas para riego siendo la primera 
norma autonómica donde se alude a la necesidad de tener control sobre el uso y 
aprovechamiento del agua.  
Al amparo de la Directiva 91/271/CEE sobre el tratamiento de las aguas 
residuales urbanas se promulgó la Ley 2/1992, de 26 de marzo, del Gobierno Valenciano 
de Saneamientos de Aguas Residuales de la Comunidad Valenciana. Posteriormente se 
promulgó la Ley 2/2006, de 5 de Mayo de Prevención de la Contaminación y Calidad 
Ambiental, derogada por la Ley 6/2014, de 25 Julio, de Prevención, Calidad y Control 
Ambiental de Actividades en la Comunidad Valenciana actualmente en vigor.
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1.3 MATRICES AMBIENTALES 
Para conocer el estado del medio ambiente, es imprescindible la monitorización y 
control de todos sus compartimentos y en particular del agua. Pero además, la 
monitorización de atmosfera, sedimentos y biota puede resultar muy útil para evaluar el 
estado de contaminación. El análisis de sedimentos y biota es una forma sostenible de 
llevar a cabo el screening inicial de las áreas contaminadas. El empleo de la biota o 
sedimentos como primer paso de screening, implica que las medidas en aguas pueden 
reducirse ya que la frecuencia de muestreo es inferior. En este trabajo se ha abordado el 
análisis de aguas, biota y sedimento.  
1.3.1  Aire  
Diferentes gases procedentes de varias fuentes naturales como incendios, 
relámpagos, procesos de degradación aeróbica y anaeróbica o emisiones volcánicas se 
emanan regularmente en la atmósfera. Además de estos gases emitidos de forma natural, 
existen emisiones antropogénicas derivadas de la quema de combustibles fósiles y de la 
actividad humana, producidos principalmente por fábricas, y en particular en las centrales 
de energía eléctrica  a base de carbón, así como por vehículos a motor [15]. Todas estas 
emisiones deben ser monitorizadas para asegurar la calidad del aire ya que un deterioro 
de la calidad ambiental no solo afecta a la salud humana [16, 17] sino que además provoca 
cambios en el clima [18, 19] y en la geografía del planeta. La normativa vigente en materia 
de calidad del aire establece unos niveles de contaminantes en la atmósfera que no deben 
sobrepasarse en aras de la protección de la salud y de los ecosistemas. 
1.3.2  Agua 
El sistema acuático lo podemos dividir en aguas superficiales (ríos, lagos, aguas de 
transición y aguas costeras), aguas subterráneas y aguas residuales. Cada una de ellas 
presenta unas características específicas que deben tenerse en cuenta a la hora de llevar a 
cabo su análisis. 
Las aguas subterráneas presentan problemas de salinidad debido a procesos de 
infiltración del agua marina, y también de toxicidad debido al almacenamiento de 
sustancias tóxicas en tanques subterráneos o a actividades agrícolas. Las aguas costeras 
reciben la descarga directa de los ríos, vertidos de barcos o liberación de materiales de 
protección de embarcaciones. Presentan problemas de eutrofización, de bioacumulación 
de metales tóxicos en los moluscos o contaminación microbiana. Los problemas a niveles 
profundos se deben a la difusión desde la superficie o desde los sedimentos por lo que se 
estudian tanto gradientes horizontales como verticales, ya que ambos definen su nivel de 
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impacto y su biodisponibilidad. Las aguas residuales urbanas e industriales son muestras 
complejas que contienen una variada gama de compuestos orgánicos e inorgánicos, tanto 
disueltos como en suspensión, y también microorganismos [20]. Pueden contener 
concentraciones puntuales muy elevadas de contaminantes, lo que puede originar 
variaciones muy significativas en los equilibrios originando especies nuevas.  
Una de las industrias que genera un volumen mayor de aguas residuales es la 
industria láctea. En estas industrias se utiliza el proceso de limpieza in situ (Cleaning in 
place, CIP) para la limpieza y desinfección de circuitos, tanques, pasteurizadores y 
envasados, y para equipos de llenado y dosificación. Aunque este procedimiento necesita 
una gran cantidad de tiempo y energía [21] es el método de limpieza de la industria láctea 
más típico y normalmente consta de 4 etapas [22]. El primer paso es un enjuague inicial 
con agua tibia; en la segunda y tercera etapa se realiza un enjuague con una solución 
altamente alcalina y con una solución ácida, respectivamente. Por último, se efectúa la 
desinfección mediante calor con agua caliente. En algunos casos, el último paso consiste 
en la desinfección química en lugar de la desinfección con calor. Después de las fases 
alcalina y ácida y desinfección química, también se debe enjuagar con agua para eliminar 
los productos químicos. Los componentes principales de la leche como las grasas, 
proteínas, azucares y minerales, se deben eliminar mediante el método CIP; sin embargo 
el control de estas aguas es necesario. 
En esta Tesis el trabajo se ha centrado en aguas superficiales (costeras) y aguas 
residuales (procedentes de depuradoras y de industrias lácteas y cosméticas). 
1.3.3 Biota 
Todos los organismos vivos están muy influenciados por las características físicas 
y químicas de su entorno [23]. Algunos de los organismos vivos pueden ser indicadores de 
la contaminación ambiental. Estos organismos son denominados biota. Los análisis de 
biota incluyen la determinación de la acumulación de sustancias tóxicas, como por 
ejemplo pesticidas, los cuales son una parte importante de los procesos de evaluación de 
riesgos ecológicos y humanos. Las muestras biológicas son bioindicadores de la 
contaminación que puede afectar a las cadenas alimentarias, y posiblemente a los 
humanos. Además también ayudan a entender y cuantificar los daños producidos a los 
organismos y a sus comunidades [24]. Las sustancias más comunes analizadas en biota son 
los contaminantes orgánicos persistentes, como son los compuestos organoclorados, 
hidrocarburos aromáticos policíclicos (PAHs), tributilo de estaño (TBT) y trazas de metales 
que tienden a acumularse [25, 26]. No obstante, algunos de los pesticidas usados en la 
actualidad también son persistentes y tienden a acumularse [27-31].  
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1.3.4  Suelos y sedimentos 
Los suelos son la parte más superficial de la litosfera y su composición es 
principalmente de naturaleza inorgánica y en menor proporción de materia orgánica. En 
los últimos años la contaminación de los suelos está recibiendo mayor atención ya que 
supone un riesgo directo para la salud humana y el medio ambiente. La contaminación de 
los suelos se puede dividir en dos tipos, contaminación endógena debida a desequilibrios 
en los constituyentes del suelo y contaminación exógena producida por distintos tipos de 
vertidos o productos agrícolas en exceso (pesticidas, fertilizantes y metales, entre otros) 
[32]. 
Los sedimentos son capas de partículas de minerales y de materia orgánica; la 
proporción entre estas varía de forma sustancial según la localización. Los sedimentos se 
encuentran en las profundidades de las masas de agua natural como lagos, ríos y océanos 
[17]. El análisis de sedimentos marinos permite evaluar las tendencias de los 
contaminantes en el medio acuático [33-35]. Los compuestos liberados en los sistemas 
acuáticos se someten a diversos procesos, tales como adsorción, fotolisis, oxidación 
química y degradación microbiana [36]. Además de las propiedades fisicoquímicas del 
contaminante, la sedimentación depende de las propiedades del sedimento, sus 
capacidades de adsorción y de la constante de partición en la interfase sedimento-agua 
[37]. Dichos sedimentos pueden contaminarse por cualquiera de las siguientes vías: 
descargas líquidas directas, desposiciones húmedas o arrastre debido a suelos 
contaminados. Las trazas de los contaminantes presentes en el agua son desplazadas 
desde la columna de agua a los sedimentos y se depositan en estos [38]. 
Los sedimentos y los suelos acumulan contaminantes orgánicos persistentes  
hidrofóbicos y tóxicos como los pesticidas organoclorados, PAHs [39-40], bifenilos 
policlorados (PCBs) [41] y dioxinas, entre otros. El estudio de estas matrices juega un 
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1.4 SUSTANCIAS PRIORITARIAS, CONTAMINANTES EMERGENTES Y OTROS 
CONTAMINANTES 
En esta Tesis se han considerado sustancias prioritarias incluidas en la Directiva 
DMA/2008/105/EC y contaminantes emergentes. Se ha perseguido el desarrollo de 
métodos analíticos sensibles, sostenibles y de coste efectivo, minimizando así el impacto 
ambiental del propio procedimiento analítico. Se han incluido herbicidas triazínicos, 
derivados de la urea y nitroanilinas, insecticidas organofosforados y ftalatos. También se 
ha analizado clorofila ya que es un indicador global de contaminantes y el efecto que 
sobre ella ejercen algunos pesticidas. Se han analizado contaminantes emergentes tales 
como grasas y caseína procedentes de la industria láctea, así como biocidas procedentes 
de aguas residuales de industrias cosméticas.  
La investigación desarrollada ha pretendido poner en relieve la presencia de CO 
















Un pesticida es cualquier producto orgánico (natural o sintético) que se usa para 
controlar, prevenir, eliminar, contener o repeler plagas. Los pesticidas están diseñados 
para ser tóxicos para las plagas que se busca controlar. Estas plagas pueden ser insectos, 
organismos que causan enfermedades en las plantas, malezas u otros invasores no 
deseados. Los pesticidas sintéticos se pueden clasificar de la siguiente manera según su 
aplicación (Tabla 2) [43]. Utilizados correctamente, los pesticidas pueden proteger las 
plantas. Sin embargo, si no se siguen correctamente las instrucciones para su aplicación, 
estos productos pueden producir daño a las plantas, no controlar las plagas, poner en 
riesgo la salud humana, y contribuir a la contaminación del agua, suelo y aire.  
 
Tabla 2. Clasificación de los pesticidas según su acción específica. 
 
 
Los pesticidas en estudio pertenecen a las familias más destacadas en la Tabla 2. 
Los herbicidas utilizados han sido los compuestos triazínicos: simazina, atrazina y 
terbutilazina, los derivados de la urea: diurón e isoproturón, y el derivado de la urea 
trifluralin. También se han utilizado los insecticidas organofosforados clorpirifós y 
clorfenvinfós. Todos los pesticidas del estudio están clasificados como sustancias 
prioritarias (DMA 2008/105/EC). La Tabla 3 muestra las propiedades físico-químicas de los 
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Tabla 3. Propiedades físico-químicas de los pesticidas analizados. 
 nd: no disponible 
 





Simazina Atrazina Terbutilazina Trifluralina Diurón Isoproturón Clorfenvinfós Clorpirifós
Mm (g/mol) 201.7 215.7 229.7 335.3 158 206.3 350.6 359.6
ρ (g/cm3) nd 1.18 1.08 nd 1.48 1.16-1.18 1.36 1.4
Solubilidad (mg/L) 5 70 1.15  103 24 42 70 nd 2
log Kow 4.7 2.34 3.21 5.07 2.85 nd 3.83 4.96
Pf (ºC) 225-227 175 178-179 46-47 158 153 -19 42
Peb (ºC) nd nd nd 139-141 180 nd 167-170 nd
Pv (Tª) (mmHg) 6.5  10








Los herbicidas son sustancias o mezcla de sustancias utilizadas para matar o 
inhibir el crecimiento de plantas consideradas como indeseables. En este trabajo se han 
analizado los compuestos triazínicos, los derivados de la urea y una nitroanilina.  
Las compuestos triazínicos son los herbicidas más antiguos. Una de las primeras 
investigaciones sobre sus características para el control de malas hierbas (inhibiendo su 
fotosíntesis) se inició el año 1950. Se clasifican como peligrosos para el medio ambiente y 
muy tóxicos para los organismos acuáticos. Las triazinas se vierten al medio ambiente 
como consecuencia de su utilización como herbicidas en la agricultura, provocando 
contaminación de las aguas superficiales y subterráneas. Además, dichos herbicidas son 
moderadamente persistentes ya que su degradación en este medio es lenta. El uso de 
algunas triazinas está prohibido en la UE, como la simazina, que tras ser ampliamente 
utilizada desde 1956 ha sido prohibida y excluida del anexo I de la Directiva 91/414/CE. 
Los derivados de la urea también actúan como inhibidores de la fotosíntesis. 
Estos herbicidas obstruyen el enlace entre la proteína D1 del fotosistema II y la 
plastoquinona (PQ); al inhibirse dicho enlace el proceso de transferencia fotosintética de 
electrones es interrumpido y las plantas afectadas no pueden transformar la luz absorbida 
en energía. El diurón es el derivado de la urea más conocido y fue introducido en el 
mercado en 1954 por la empresa Bayer. Tanto el diurón como el isoproturón se 
consideran compuestos muy tóxicos para los organismos acuáticos, provocando graves 
alteraciones a largo plazo. El Reglamento 504/2011/CE restringe el uso de estos dos 
herbicidas, siendo la concentración máxima permitida para diuron de 0.5% Kg/ha.  
Dentro del grupo de las nitroanilinas, este trabajo se focaliza en trifluralina. Las 
plantas en contacto con trifluralina mueren porque no son capaces de tomar agua y 
nutrientes del suelo debido a que este tipo de herbicidas afectan al desarrollo normal de 
las raíces. Se considera de poco a moderadamente persistente, ya que puede persistir en 
el terreno de 6 a 8 meses. La trifluralina es un compuesto muy tóxico para el medio 
ambiente. Su uso está prohibido desde 2008 por la Decisión de la Comisión 2007/629/CE, 








Un insecticida es un compuesto químico utilizado para matar insectos mediante 
la inhibición de enzimas vitales. Los insecticidas tienen importancia para el control de 
plagas de insectos en la apicultura o para eliminar todos aquellos que afectan la salud 
humana y animal.  
Los insecticidas estudiados en este trabajo son los compuestos organofosforados; 
el desarrollo de estos insecticidas data de la Segunda Guerra Mundial. Posteriormente se 
comprobó que muchos de los compuestos orgánicos del fósforo presentaban toxicidad 
elevada contra insectos perjudiciales, bloqueando importantes enzimas del sistema 
nervioso llamadas colinesterasas. Los insecticidas organofosforados se unen a la 
colinesterasa impidiendo la acción de descomposición de la acetilcolina en el organismo y 
por consiguiente, se produce un exceso de acetilcolina que afecta al sistema nervioso 
central tanto en insectos como en mamíferos.  
El uso de estos compuestos está restringido. Por ejemplo, el uso del clorpirifos 
está prohibido en cultivos desde 1991, pero se permite su uso como pesticida hasta el 31 
de enero del 2018. El clorfenvinfos está excluido del Anexo I de la Directiva 91/414/CE 
según el Reglamento 2076/2002/CE, el cual permitía su uso solo como pesticida hasta 














Los ftalatos son una familia de compuestos derivados del ácido ftálico. Estos 
compuestos se emplean principalmente como plastificantes (sustancias añadidas a los 
plásticos para incrementar su flexibilidad) ya que poseen una baja solubilidad en agua, 
baja volatilidad y una elevada solubilidad en lípidos. Entre los distintos ftalatos el más 
común es el di (2-etilhexil) ftalato (DEHP), especialmente utilizado para el recubrimiento 
de PVC.   
El DEHP ha sido catalogado como disruptor endocrino por su efecto tóxico en el 
proceso reproductivo y de desarrollo. El Reglamento 1223/2009/CE prohíbe su presencia 
en productos cosméticos y, adicionalmente, la Directiva 2005/84/CE restringe su uso en 
plásticos de juguetes a concentraciones inferiores al 0.1%. Numerosos estudios indican 
que el DEHP puede degradarse a otros ftalatos como el dibutilftalato (DBP), dietilftalato 
(DEP) y mono (etilhexil) ftalato (MEHP), por la acción de bacterias y hongos en diversas 
condiciones ambientales [44], siguiendo el esquema mostrado en la Figura 4. Algunos 
estudios recientes han indicado que el MEHP puede ser más tóxico que el DEHP [45-49]; 
sin embargo la mayoría de los métodos propuestos para el análisis de ftalatos en aguas se 
limitan al DEHP [50].    
En este trabajo se han desarrollado diferentes métodos para la determinación de 
DEHP en agua, biota y sedimentos. Además, se ha desarrollado un procedimiento para la 
estimación de productos de degradación de DEHP en aguas. No existen datos sobre la 
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1.4.3 Clorofila  
 La clorofila (Chl) es un pigmento verde presente en vegetales (existe en tres 
formas principalmente: clorofila a, b y c) que puede sufrir distintos tipos de alteraciones. 
La más frecuente es la pérdida del átomo de magnesio formando la llamada feofitina. En 
la Figura 5 aparece la estructura de la clorofila a, clorofila b y sus respectivas feofitinas. 
La Chl está presente en la mayoría de los organismos fotosintéticos y proporciona 
una medida indirecta de la biomasa de las algas, asimismo, indica el estado trófico de las 
aguas. Por lo general, se incluye en los programas de evaluación de la calidad de los lagos 
y embalses, y es importante para la gestión de la extracción de agua para el 
abastecimiento de agua potable, ya que el crecimiento excesivo de algas hace que el agua 
tenga un sabor desagradable o sea más difícil de tratar. 
 En aguas con poco aporte de sedimentos de la cuenca o con poca re-suspensión, 
la Chl puede dar una indicación aproximada de la cantidad de material suspendido en la 
columna de agua. El crecimiento de algas planctónicas en agua está relacionado con la 
presencia de nutrientes (principalmente nitratos y fosfatos), la temperatura y la luz. Por lo 
tanto, las concentraciones de Chl fluctúan estacionalmente e incluso diariamente, o con la 
profundidad del agua, dependiendo de las condiciones ambientales. Las aguas con niveles 
de nutrientes bajos (por ejemplo, lagos oligotróficos) tienen niveles de Chl también bajos 
(<2.5 μg/L), mientras que las aguas con altos contenidos de nutrientes (especialmente los 
clasificados como eutróficos) tienen altos niveles de Chl (5-140 μg/L), aunque también 
pueden existir niveles por encima de 300 μg/L [51].  
 Por otra parte, el contenido de Chl en las plantas se considera una forma de 
evaluar el estado de salud de las mismas, y por lo tanto permite la evaluación de la 
toxicidad de los pesticidas. Estos contaminantes producen daños al aparato fotosintético 
de las hojas destruyendo así la Chl y carotenoides. La ausencia de Chl y carotenoides 
provoca clorosis y la formación de radicales libres que destruyen las membranas celulares 
produciendo la necrosis de las plantas. 
 En esta Tesis, se establece un método no destructivo para la estimación de Chl en 
plantas (biota) que puede contribuir a estimar el estado de salud de las mismas y también 
el efecto de los pesticidas sobre su estado.  
 













Chl a  R1= CH3
Chl b  R1 =CHOChl a  R1 = CH3
Chl b  R1= CHO
M = Mg (Chl a,b)
M = 2H (Phy a,b)
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1.4.4  Biocidas 
De acuerdo con la Directiva 98/8/CE del Parlamento Europeo, los biocidas se 
definen como las sustancias y preparados que contengan una o más sustancias activas, 
presentados en la forma en que se suministran al usuario, destinados a destruir, 
contrarrestar, neutralizar, impedir la acción o ejercer un efecto de control sobre cualquier 
organismo perjudicial por medios químicos o biológicos.  
Estos productos poseen buenas propiedades como surfactantes y están presentes 
en los detergentes utilizados en muchas áreas, como la industria de alimentos para la 
desinfección o preservación. Sin embargo, su uso puede plantear riesgos para los seres 
humanos, los animales y el medio ambiente debido a sus propiedades intrínsecas. De 
hecho, el uso de estos agentes está sujeto a regulaciones. Por lo tanto, la cuantificación de 
los biocidas es obligatoria no solo en formulaciones industriales, sino también en muestras 
ambientales.  
Un biocida eficaz es la N-(3-aminopropil)-N-dodecil-1,3-propanodiamina (ADP) 
presente en la formulación de varios desinfectantes comerciales [52]. La Figura 6 muestra 
la estructura de dicho biocida. Algunos autores han descrito episodios de dermatitis 
alérgica por contacto debido a la ADP [53,54]. En este trabajo se desarrolla un método de 
análisis in situ para la estimación de este biocida en aguas residuales de industrias 
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1.4.5 Residuos industria láctea 
 La industria láctea emite grandes cantidades de aguas residuales. Las aguas 
residuales producidas son una mezcla de leche y agua, y necesitan pasar por la 
depuradora para paliar su efecto contaminante. De todo el sector lácteo, la producción de 
quesos es la más contaminante por el lactosuero que desprende en su elaboración, pese a 
que sólo un 10 % es leche.  
 La leche está compuesta principalmente por agua, carbohidratos (lactosa), 
proteínas (caseína), materia grasa, calcio y minerales. Las grasas, la caseína y la lactosa se 
transforman en contaminantes cuando las aguas residuales son arrojadas al medio 
ambiente sin ningún tipo de tratamiento, ya que la carga de materia orgánica que 
contiene permite la reproducción de microorganismos produciendo cambios significativos 
en la demanda biológica de oxigeno (DBO) del agua contaminada.  
 La grasa de la leche se compone principalmente de triglicéridos, 
(aproximadamente el 98%) [55]. La Figura 7 muestra la estructura general de los 
triglicéridos; estos están formados por una molécula de glicerol y tres ácidos grasos. Los 
triglicéridos de la leche se sintetizan a partir de más de 400 ácidos grasos diferentes, lo 
que hace que la grasa de la leche sea la más compleja de todas las grasas naturales [56]. 
Estos triglicéridos se encuentran presentes en pequeños glóbulos suspendidos en agua 
[57]. Cada glóbulo se encuentra envuelto de una capa de fosfolípidos, que impiden que los 
glóbulos se agrupen entre sí, repeliendo otros glóbulos de grasa y atrayendo agua.  
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La caseína, molécula formada a partir de cadenas de aminoácidos,  es la principal 
proteína de la leche y se encuentra en su mayor parte formando agregados 
multimoleculares conocidos como micelas de caseína. Las micelas son el resultado de la 
agregación de α- y β-caseína con fosfato cálcico en forma coloidal y una estabilización 
estérica por una capa superficial de κ-caseína [58]. La micela de caseína constituye un 
sistema coloidal muy estable en la leche, y le proporciona la mayoría de sus características 
físicas.  
 En este estudio se han desarrollado métodos para la estimación in situ de caseína 
y grasa en aguas residuales procedentes de las industrias lácteas. Aunque no existe 
normativa vigente, conocer las cantidades de estas sustancias permite evaluar el impacto 
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1.5 MICROEXTRACCIÓN EN FASE SÓLIDA EN TUBO ACOPLADA A TÉCNICAS 
CROMATOGRÁFICAS MINIATURIZADAS 
En los últimos diez años, el desarrollo de métodos de análisis sostenibles se ha 
convertido en un área de estudio muy importante para los químicos analíticos. 
Actualmente, la Química Analítica Verde está consolidada siendo sus principales objetivos 
la reducción de compuestos químicos tóxicos, el consumo de energía y la minimización de 
los residuos. La aplicación de estos principios se lleva a cabo en todas las etapas del 
proceso de análisis: muestreo, preparación de muestras y medidas. Se considera que la 
etapa de preparación de muestra es la etapa más contaminante del proceso analítico. 
Para el desarrollo de técnicas de preparación de  muestras dentro de la Química Analítica 
Verde se han hecho importantes esfuerzos, y como resultado las técnicas convencionales 
de extracción y preconcentración (extracción líquido-líquido (LLE), extracción en fase 
sólida (SPE), extracción Soxhlet) están siendo gradualmente reemplazadas por técnicas 
más simples y respetuosas con el medio ambiente. En este contexto, la microextracción en 
fase sólida (SPME) es una estrategia sostenible para la preparación de muestras, ya que el 
consumo de disolvente así como la generación de residuos se reduce al máximo. Además, 
comparada con procedimientos tradicionales, requiere menos tiempo y es más rentable 
[59].  
La SPME fue introducida por Pawliszyn y col. [60], y su principal ventaja radica en 
la miniaturización de la etapa de preparación de la muestra. Mediante esta técnica, el 
muestreo, extracción y preconcentración se llevan a cabo en una sola etapa. La SPME se 
puede llevar a cabo a través de diferentes modalidades. Sin embargo, aquellas técnicas de 
SPME que utilizan columnas capilares para la extracción ofrecen ventajas adicionales tales 
como automatización y acoplamiento en línea con el método de separación y/o detección.  
En la SPME que utiliza columnas capilares, los analitos se extraen y se 
preconcentran por adsorción en la superficie de una columna capilar que está acoplada a 
un sistema cromatográfico. Las dos variedades principales son: (i) Columna tubular abierta 
de atrapamiento (OTT) cuando el acoplamiento se lleva a cabo con la cromatografía de 
gases (GC) [61], y (ii) microextracción en fase sólida en tubo (IT-SPME) cuando se acopla a 
sistemas de cromatografía líquida (LC) [60].  
La IT-SPME se desarrolló como una alternativa a la SPME en fibra y para 
cromatografía líquida con el fin de solucionar algunos problemas asociados con la 
fragilidad mecánica de las fibras, pequeña dimensión de los recubrimientos y a la 
dificultad para acoplarla a los sistemas cromatográficos. En IT-SPME, la fase extractiva está 
inmovilizada como recubrimiento o relleno en una columna capilar, que a su vez esta 
acoplado al sistema cromatográfico. La extracción puede llevarse a cabo hasta alcanzar el 
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equilibrio o hasta que se llega a un nivel de extracción suficiente para alcanzar los límites 
de detección requeridos.  
Los capilares para la extracción más comúnmente utilizados son segmentos de 
columnas capilares para GC, siendo la principal ventaja la gran variedad de fases 
estacionarias disponibles para compuestos de diferente polaridad. A modo de ejemplo, la 
Figura 8 muestra micrografías de la pared interna de las columnas capilares de 
polidimetilsiloxano (PDMS) empleadas para IT-SPME.  
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1.5.1 Configuraciones para IT-SPME 
 En IT-SPME los analitos se transfieren directamente al sistema de LC, de forma 
que la extracción, preconcentración, separación y detección se realizan en una única 
etapa. Este procedimiento no solo reduce el tiempo de análisis sino que además mejora la 
precisión y exactitud comparado con técnicas de extracción manual. Básicamente, el 
desarrollo de esta técnica se lleva a cabo mediante dos modalidades de trabajo: (i) 
carga/expulsión y (ii) IT-SPME en válvula.  
(i) Carga/expulsión 
 
En esta modalidad de IT-SPME, generalmente los capilares extractantes se 
conectan entre la aguja y el loop de un inyector automático programable. Los analitos se 
extraen mediante ciclos repetitivos de carga/expulsión de la disolución de muestra a 
través del capilar hasta que se alcanza el equilibrio. La Figura 9A muestra el esquema de 
esta configuración. Una vez finalizado este proceso, los analitos se desorben y transfieren 
a la columna analítica con un disolvente adecuado. Esta configuración se ha empleado 
principalmente en bioanálisis.  
(ii) IT-SPME en válvula 
En esta configuración de IT-SPME, la columna capilar puede emplearse como loop 
de una válvula de inyección; la Figura 9B muestra de forma esquemática esta 
configuración. En este caso los analitos se extraen durante el proceso de carga de 
muestra, y se transfieren a la columna analítica con la fase móvil al cambiar la posición de 
la válvula. La desorción puede llevarse a cabo en modo estático o dinámico. En el primer 
caso, se inyecta un disolvente adecuado en la columna capilar y los analitos ya desorbidos 
se transfieren al sistema cromatográfico [62]. En el segundo caso, la fase móvil se hace 
pasar a través de la columna capilar y los analitos se desorben en dicha fase móvil para ser 
transferidos a la columna analítica para su separación y detección [63].  
La IT-SPME en válvula es especialmente adecuada para la extracción de CO en 
aguas porque pueden procesarse grandes volúmenes de muestra a través de la columna 
capilar. De manera que, aunque las recuperaciones absolutas puedan ser bajas, la 
sensibilidad requerida se alcanza haciendo pasar a través del capilar el volumen de 
muestra necesario hasta que la cantidad de analito sea suficiente para obtener una 
determinada respuesta analítica. De hecho, la selectividad y eficiencia de la extracción 
viene determinada por parámetros relacionados con la columna capilar tales como, el tipo 
de recubrimiento, el espesor del mismo, la longitud y el diámetro interno de la columna 
capilar [64].  







Figura 9. Diagrama esquemático de las modalidades de trabajo para IT-SPME A) 
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1.5.2 Acoplamiento al sistema cromatográfico 
La eficiencia en la extracción en IT-SPME depende del coeficiente de distribución, 
y por tanto de la afinidad del analito con la fase extractante. De entre todos los 
parámetros que determinan la eficiencia, la naturaleza de la fase extractante es uno de los 
más importantes. Indudablemente, otros parámetros tales como el volumen de muestra, 
pH, longitud y diámetro del capilar, deben optimizarse. Además, cabe resaltar que el 
sistema cromatográfico empleado para el acoplamiento juega un papel fundamental, ya 
que el acoplamiento con un sistema cromatográfico apropiado permite mejorar los límites 
de detección. En consecuencia, en los últimos años, se han llevado a cabo esfuerzos 
considerables para conseguir el acoplamiento entre IT-SPME con nuevas modalidades 
cromatográficas, siendo de especial interés las técnicas cromatográficas miniaturizadas.  
1.5.2.1 Acoplamiento a HPLC 
 Hoy en día el acoplamiento IT-SPME-HPLC está bien resuelto. En la bibliografía se 
describen procedimientos basados en este acoplamiento con detección UV-Vis, FD o MS 
en diferentes áreas de aplicación como el análisis biológico, análisis de alimentos, 
medioambiental y análisis de muestras industriales.  
Así, Kataoka y col. desarrollaron un procedimiento de IT-SPME acoplada a HPLC-
MS para determinar nicotina y alcaloides relacionados en muestras de orina y saliva, 
obteniendo valores de CV (<11,3%)  y valores de recuperación (<83%) satisfactorios [65]. 
Otro ejemplo es el procedimiento desarrollado por Chaves y col. para determinar IFN α2a 
en muestras de plasma con IT-SPME acoplada a HPLC-FD, obteniéndose buenos resultados 
para la determinación del analito en pacientes que reciben dosis terapéuticas [66]. 
También se ha utilizado una estrategia similar para el análisis de alimentos. La 
determinación de catequinas en muestras de té se ha llevado a cabo mediante el uso de 
HPLC-MS, obteniendo buen LD (0.01 mg/L) [67]. Otro ejemplo es la determinación de 
antibacterianos de quinolona en muestras de alimentos de animales [68]. 
Por otro lado, también se pueden encontrar en la bibliografía varios ejemplos de 
IT-SPME acoplada a HPLC para el análisis de muestras ambientales. Cabe señalar que 
normalmente el análisis de compuestos en muestras ambientales a nivel de trazas implica 
la preparación de muestra en múltiples etapas para mejorar la selectividad y sensibilidad. 
Por consiguiente, el uso de IT-SPME es una herramienta especialmente atractiva. E grupo 
de investigación miniaturización y métodos totales (MINTOTA), en el que se ha 
desarrollado la presente Tesis, ha contribuido a la técnica desde 2006. Zarejousheghani y 
col. optimizaron la IT-SPME con HPLC-UV para determinar 4-nitrofenol en muestras 
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ambientales [69]. En otro ejemplo, Aufartova y col. propusieron un estrategia similar para 
determinar contaminantes emergentes, tales como estrógenos en muestras de agua con 
buenos resultados de sensibilidad, reproducibilidad y valores de recuperación [70]. 
Además, también se han determinado ftalatos en muestras de agua y PAHs en bivalvos 
utilizando SPME en tubo acoplada a HPLC-UV-Vis [71,72]. Con el procedimiento de SPME 
en tubo también se puede realizar la derivatización en línea de los analitos de interés. Para 
ello, el reactivo de derivatización se carga en la columna capilar, posteriormente se carga 
la muestra y después del tiempo de reacción requerido, se realiza una etapa de lavado; los 
analitos derivados se desorben a la columna analítica. Esta metodología se ha propuesto 
para determinar aminas alifáticas, utilizando OPA-NAC como reactivo de derivatización, en 
muestras de agua con IT-SPME acoplado a HPLC-UV-Vis y HPLC-FD [73]. 
Además, se pueden encontrar estrategias de IT-SPME acoplada a HPLC para 
muestras industriales. La IT-SPME acoplada a HPLC con detección mediante fila de diodos 
(DAD) se ha utilizado para la determinación de dimetilamina y etilendiamina residual en 
los polímeros catiónicos. En esta metodología se incluyó la derivatización en línea del 
analito de interés, resultando un procedimiento de IT-SPME con derivatización asistida 
[74,75]. Las principales ventajas son la automatización, rapidez, bajo coste, bajo consumo 
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1.5.2.2 Acoplamiento a LC miniaturizada 
Más recientemente, se ha dedicado muchos esfuerzos al acoplamiento de la IT-
SPME a técnicas de LC miniaturizadas, tales como cromatografía capilar (CapLC) por parte 
del grupo MINTOTA. Estos acoplamientos son interesantes debido principalmente a la 
mejora de la eficiencia de la columna, la mejora de la sensibilidad y la reducción del 
consumo de disolventes [76]. Los parámetros operacionales y dimensiones empleadas en 
los sistemas de CapLC se muestran en la Figura 10.  La IT-SPME acoplada a CapLC se ha 
utilizado principalmente para el análisis de muestras ambientales. Con esta metodología 
se han determinado compuestos organofosforados [77, 78], triazinas [79, 80], cloruro 
lauralconio [81], Chl [82] y esteroles [83] en muestras de agua. Una estrategía similar se 
puede utilizar en el análisis multirresiduo [84, 85]. La utilidad de la IT-SPME-CapLC-DAD 
también se ha demostrado para el análisis de muestras de sedimentos y biota, y para la 
determinación de compuestos de carbonilo en extractos acuosos de materia particulada 
(PM10) [86]. 
El acoplamiento IT-SPME-CapLC-MS se ha propuesto para la determinación de 
compuestos de carbonilo en PM2.5. En este caso, proporcionó la sensibilidad adecuada 
para alcanzar los niveles de concentración de los compuestos de carbonilo en los extractos 
acuosos de fracción PM2.5 [87]. El mismo acoplamiento se ha empleado para la 
determinación de cuatro homólogos de cloruro de benzalconio (C12, C14, C16, C18) en 
muestras industriales [88]. 
 








Diámetro interno: 0.1-0.32 mm
Longitud: 35-150 mm
Diámetro interno: 0.2-0.5 mm
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1.5.2.3 Otros acoplamientos 
 Otra modalidad cromatográfica reciente es la cromatografía líquida de ultra alta 
resolución (UHPLC) o también cromatografía liquida de resolución rápida (RRLC). Esta 
técnica se basa en el empleo de columnas de tamaño de partícula de 1.7 µm en fases 
estacionarias porosas, fases móviles a velocidades lineales elevadas, e instrumentación 
que opera a elevadas presiones. Con esta nueva técnica se alcanza una resolución 
cromatográfica más elevada, el tiempo de análisis es más corto y la señal obtenida es 
mayor. Por lo tanto, esta técnica ofrece mejoras en el rendimiento para el análisis 
cuantitativo. En los últimos años, las separaciones mediante UHPLC han crecido 
considerablemente [89]. 
En cuanto a los acoplamientos de IT-SPME, la dificultad radica en la necesidad de 
mantener una presión relativamente baja, mientras que UHPLC funciona a presión 
relativamente alta, y por tanto, es necesario el desarrollo de una estrategia para resolver 
este acoplamiento.  
En este trabajo se ha empleado la CapLC y UHPLC como nuevas metodologías 
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1.6 DISPOSITIVOS DE ANÁLISIS IN SITU 
Otro de los retos de la Química Analítica actual es el desarrollo de dispositivos 
que permitan el análisis de parámetros de interés in situ, de forma sencilla y rápida, por 
ejemplo para la determinación de contaminantes en el medio ambiente, control de 
calidad, análisis industrial, diagnóstico de enfermedades o identificación de pruebas 
forenses. En particular, el desarrollo de tecnología in situ en el análisis medioambiental 
está empezando a aportar importantes avances, ya que permite las medidas en la 
localización de interés, minimizando el tratamiento de muestra y el almacenamiento. 
Reduce también el coste y permite tomar decisiones a tiempo real. Dentro de los análisis 
in situ empleados para la determinación de contaminantes, unos de los que muestran 
mayores ventajas son los ensayos colorimétricos, siendo sus ventajas más atractivas la 
simplicidad, rapidez y bajo coste. Estos ensayos se basan en el cambio de color, 
principalmente de una disolución o un soporte sólido, en presencia de los analitos de 
interés. Este cambio de color permite la estimación por inspección visual comparando el 
color con cartas de color de referencia [90]. Esto hace que estos ensayos sean simples, 
rápidos y de bajo coste, ya que no necesitan equipamientos costosos o personal 
entrenado. Alternativamente se puede medir la reflectancia difusa, o realizar un análisis 
digital de imágenes [91, 92]. En el análisis digital de imagen, la respuesta analítica es la 
intensidad de los componentes del sistema de color (por ejemplo, del sistema de color 
RGB [93, 94]), que se puede obtener después de procesar las fotografías de los 
dispositivos coloreados con diferentes softwares (Photoshop, GIMP) [95]. La intensidad de 
esos componentes está relacionada con la concentración de los analitos.  
Cabe destacar que, además de los ensayos colorimétricos, el empleo de 
espectroscopía Raman o espectroscopía infrarroja (IR) también ha sido propuesto, ya que 
estas técnicas permiten el análisis de muestras con una mínima preparación y a tiempo 
real. Además, el empleo de instrumentos portables hace posible su aplicación in situ.  
Por otro lado, es posible encontrar en la bibliografía técnicas electroanalíticas 
para el desarrollo de análisis in situ [96].  
Esta Tesis doctoral se ha centrado en el desarrollo de métodos de análisis in situ 
basados en sensores visuales y espectroscopía IR para el análisis de compuestos de interés 
medioambiental.   
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1.6.1 Ensayos y dispositivos visuales 
Una de las formas más comunes de llevar a cabo determinaciones analíticas 
colorimétricas es la realización del análisis en disolución acuosa y posteriormente la 
medición de la absorción UV-Vis. Actualmente, con la existencia de espectrofotómetros 
portátiles los análisis se pueden llevar a cabo in situ y obtener resultados en pocos 
minutos. En todas las determinaciones acuosas es necesario un reactivo derivatizante, 
responsable de dar color a la disolución en presencia de los analitos de interés. La Tabla 4 
resume algunos trabajos que emplean estos procedimientos, reactivos derivatizantes y 
técnicas de medida utilizadas en diferentes campos de aplicación. 
En el campo del análisis medioambiental, la bibliografía describe ejemplos 
recientes de procedimientos para la determinación in situ de diferentes analitos, 
principalmente de carácter inorgánico [97-101], tanto para la determinación como para la 
especiación. La Tabla 4 muestra un resumen de algunos de estos trabajos. 
A pesar de los esfuerzos, la implementación de los ensayos colorimétricos in situ, 
no siempre es posible debido a la necesidad de preparar reactivos derivatizantes. En 
respuesta a este reto una alternativa puede ser el empleo de reactivos cromogenicos 
inmovilizados en matrices poliméricas [102]. Estos polímeros pueden considerarse como 
sistemas de liberación de reactivos, donde los reactivos derivatizantes se embeben en un 
polímero. En contacto con las muestras los reactivos se liberan y se forman los derivados 
correspondientes [103, 104]. Esta metodología da lugar al denominado “single step 
analysis” ya que no se requieren reactivos y el tratamiento de la muestra está 
significativamente reducido (ver Tabla 4). 
Más recientemente, el empleo de nanopartículas (NPs), y en particular las NPs 
metálicas, como una nueva generación de reactivos para llevar a cabo ensayos 
colorimétricos in situ, ha supuesto un avance importante. El gran interés de las NPs 
metálicas es debido a la resonancia de plasmón superficial, la cual se relaciona con la 
oscilación de los electrones conductores del metal cuando su frecuencia coincide con la 
radiación electromagnética incidente. Este fenómeno está principalmente relacionado con 
el tamaño, forma, composición y distancia interpartícula junto con la constante dieléctrica 
del medio.  
En la Tabla 4 se muestran algunas publicaciones representativas empleando 
diferentes NPs para llevar a cabo análisis in situ. En la mayoría de los casos, es necesaria la 
funcionalización de dichas NPs [105-117]. Sin embargo, el empleo de NPs desnudas 
presenta ventajas adicionales, tal como el aumento de la sensibilidad [118]. 
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La respuesta colorimétrica cuando se emplean NPs depende de las NPs 
empleadas. La estimación de analitos puede seguirse mediante inspección visual o por 
medidas espectrofotométricas. Estas propiedades ópticas permiten el desarrollo de 
métodos de análisis in situ y a tiempo real, simples y veraces.  
Las AuNPs se han empleado para la determinación tanto de especies inorgánicas 
como orgánicas en muestras ambientales y biológicas. A modo de ejemplo, se han 
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 [111] en muestras ambientales. En 
muestras biológicas, las AuNPs se han empleado para determinar Al
+3
, lactato 
deshidrogenasa plasmodium, trombina y espermina [112-114, 118].  
Las AgNPs se han empleado para la determinación de analitos como trombina 
[115],  tensioactivos [116] y determinar la concentración de Ag
+
 [117].  
Otro ejemplo es el empleo de CuNPs para la determinación de S
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 en aguas 
residuales [119]; este mismo analito también ha sido determinado con NPs de curcumina 
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Au Aguas potables As+3, As+5 







Hg+2 L-cisteína UV-Vis 107 
Au Aguas (lagos, grifo) Hg+2, Pb+2, Cu+2 Papaína  UV-Vis 108 
Au 
Aguas ambientales y 
muestras biológicas 





Ácido 6-mercaptonicotínico y  
L-Cisteína 
UV-Vis 110 
Au Aguas marinas Al+3 Triazol-eter UV-Vis 111 





poli (cloruro de dialildimetilamonio) y 
poli (clorhidrato de alilamina) 
UV-Vis 113 
Au Suero sanguíneo 
Trombina 
(enzima) 
poli (cloruro de dialildimetilamonio)  UV-Vis 114 







Citrato UV-Vis 116 
Ag 
Disolución de NPs de 
Ag+ (caracterización de 
la síntesis) 
Ag+ TMB UV-Vis 117 




S2- - UV-Vis 119 
Curcu
mina 
Aguas residuales de 
refinería y ríos 
S2- - UV-Vis 120 
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 Los ensayos colorimétricos en soporte sólido son aquellos en los que la respuesta 
analítica, el cambio de color, se produce en la superficie o en el seno de dicho soporte. 
Estos soportes tienen inmovilizados reactivos cromogénicos, que en presencia del analito 
cambian de color. Estos dispositivos son especialmente atractivos para su empleo en 
análisis in situ, ya que son de fácil implementación, bajo coste, y disminuyen el volumen 
de residuos generados. Comparado con los ensayos en disolución, son más fáciles de 
manejar.  
Las propiedades que deben cumplir los soportes son: elevada reflectividad, 
estructura homogénea, compatibilidad química y transparencia óptica. Se han propuesto 
polímeros orgánicos basados en silicona (polidimetilsiloxano, PDMS) y papel, 
principalmente debido a su área superficial, porosidad y coste, aunque es posible 
encontrar otros soportes de silice o vidrio. En la Tabla 5 se muestran algunas propiedades 
de diferentes sustratos.  
Tabla 5. Propiedades de diferentes sustratos. 
 
El PDMS es ópticamente transparente, no es toxico y tampoco inflamable [121]. 
Diferentes especies como quantum dots (QDs), NPs o reactivos cromogénicos pueden 
embeberse en esta matriz polimérica para estimar diferentes analitos. Su elevada 
hidrofobicidad limita la difusión de compuestos polares. Una posible solución para ampliar 
la aplicabilidad práctica de este tipo de soportes es añadir materiales inorgánicos (TEOS o 
TMOS), de forma que el sustrato es un polímero hibrido, que combinaría las ventajas de la 
parte orgánica con la inorgánica. Este tipo de sustratos facilita el acceso de analitos a los 
centros cromogénicos, a la vez que evita la lixiviación del reactivo. Además, este tipo de 
sistemas puede inmovilizarse, en caso necesario, en soportes de vidrio [122].  
Propiedades 
Material 
Vidrio Silicio PDMS Papel 
Perfil de la superficie Muy bajo Muy bajo Muy bajo Moderado 
Flexibilidad No No Si Si 
Estructura Sólido Sólido Sólido, gas permeable Fibroso 
Relación superficie/volumen Bajo Bajo Bajo Alto 
Flujo del fluido Forzado Forzado Difusión  Acción capilar 
Sensibilidad a la humedad No No No Si 
Biocompatibilidad Si Si Si Si 
Disponibilidad No No No si 
Biodegradabilidad No No Si Si 
Funcionalización Difícil   Fácil 
Resolución espacial Alta Muy alta Alta Bajo-moderado 
Homogeneidad del material Si Si Si No 
Precio Moderado Alto Bajo Bajo 
Inversión inicial Moderado Alto Moderado Bajo 
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 La utilización de dispositivos de análisis in situ empleando PDMS se ha descrito 
para el análisis de muestras gaseosas y liquidas. El PDMS se ha empleado para la 
inmovilización de reactivos tales como ftalocianina de hierro [123], 6-(4'metoxifenoxi)-
5,12-naftacenoquinona [124], metitrietoxisilano (MTES)-OH dopado con antocianina [125] 
para la determinación de hexilamina, n-butilamina y formaldehido, respectivamente. 
También se han embebido en PDMS QDs de CdSe/CdS para la determinación de H2S [126]. 
El empleo de PDMS con oligonucleótidos y AuNPS embebidas en PDMS también ha sido 
empleado para la determinación de biomoléculas [127].  
 Otros polímeros que se han descrito como dispositivos in situ es el PVC dopado 
con DCHA para la determinación de TNT en aguas y suelos subterráneos [128]. 
 El vidrio también se puede emplear como sustrato para la inmovilización de 
reactivos cromogénicos. Este es el caso de la inmovilización del reactivo fluoresencente 
aza-boro-dipirometano (BODIPY). El color morado de este reactivo cambia a azul intenso 
en presencia de HCl gas y a verde cuando se sumergen en disolución que contiene nitritos 
[129].  
 El papel es un tipo de soporte ampliamente utilizado como sustrato de reactivos 













 [91] y Hg
+2
 [93] en recursos hídricos como lagos, 
estanques y ríos. También se ha determinado amoniaco y dióxido de carbono para vigilar 
la salud y diagnosticar enfermedades [94] y para la determinación de explosivos 
inorgánicos y orgánicos en pólvora y cohetes [92].   
En la Tabla 6 se muestran algunas publicaciones recientes donde se proponen 
diferentes soportes sólidos para llevar a cabo análisis in situ.  
En esta Tesis se proponen sendos dispostitivos sintetizados a partir de PDMS, 
TEOS y NPs de sílice desarrollados a partir de la patente desarrollada por el grupo 
MINTOTA [102]. Se han aplicado como sensores del biocida APD y de caseína en aguas de 
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Tabla 6. Métodos de análisis in situ con diferentes soportes sólidos, analitos que se 










Matriz Analito Reactivo cromogénico Técnica Ref 
Muestras ambientales 
(lago, agua grifo…) 
Hg+2, Ag+, Cu+2, Cd+2, 
Pb+2, Cr+6, Ni+2) 
Papel + sol-gel + β-galactosidasa 
Análisis digital de 
imagen 
91 
Pólvora y cohetes 
Explosivos inorgánicos y 
orgánicos 
Papel  




(estanques y ríos) 
Hg+2 
Papel + AuNPs +  
ADN monocatenario 
Análisis digital de 
imagen 
93 
Vigilar salud y 
diagnosticar 
enfermedades 
NH3, CO2 Papel + spray silicona hidrofóbica 






Sustrato de vidrio + cristal coloidal 
tridimensional + PDMS  
Visual 122 
Aire Hexilamina 
PDMS dopado con 
ftalocianina de hierro 
UV-Vis  123 
Atmosfera n-butilamina 
6-(4 'metoxifenoxi)-5,12-
naftacenoquinona incrustado en PDMS 
Visual 124 
Aire interior Formaldehído 
Metitrietoxisilano-PDMS-OH dopado 




Atmosfera Sulfuro de hidrógeno 
CdSe/CdS QDs 
embebidos en PDMS 
FD de extinción 126 
Líquido 




Análisis digital de 
imagen 
127 
Suelo seco y húmedo y 
agua subterránea 
Trinitrotolueno Diciclohexilamina en PVC + DEHP) 




(mar, lago, río) 
NO2
- Aza-boro-dipirrometeno + HCl V-Vis + FD 129 
Desarrollo de estrategias analíticas para la determinación de contaminantes emergentes 
44 
 
1.6.2 Espectroscopía Raman e infrarroja aplicada al análisis in situ 
Otras herramientas de interés para el desarrollo de métodos de análisis in situ 
son la espectroscopia Raman y la espectroscopia infrarroja ya que son técnicas rápidas, no 
invasivas y se dispone de instrumentos portátiles. Las aplicaciones de análisis in situ de 
estas técnicas van desde la ciencia de los materiales hasta la medicina [131].  
La espectroscopia Raman se ha empleado en sistemas in situ para la detección de 
drogas ilegales en aeropuertos [132], en controles fronterizos [133], y en el campo forense 
[134], tanto para la detección de drogas en ropa [135] como para la identificación de 
fluidos corporales en la escena de un crimen [136].  En el campo de la medicina la 
espectroscopia Raman también se ha empleado [137]; con esta técnica se ha podido 
diagnosticar cáncer de próstata [138] y se han descubierto y desarrollado medicamentos 
en la industria farmacéutica [139].  
La espectroscopía infrarroja por transformada de Fourier (FTIR) se utiliza 
ampliamente en campos multidisciplinares como la biomedicina [140-143], geología [144], 
medioambiente [145], entre otros. La FTIR permite la monitorización y control de 
contaminantes como aceites y grasas en diferentes matrices de agua tales como aguas 
naturales (aguas superficiales, subterráneas o de baño), aguas residuales y aguas de 
consumo humano [146], así como para caracterizar y diferenciar efluentes industriales 
[145]. Actualmente, las medidas mediante esta técnica espectroscópica pueden realizarse 
con instrumentos portátiles, permitiendo análisis rápidos in situ y ofreciendo además, la 
ventaja de llevar el laboratorio a la muestra sin destruirla [147]. Todas estas ventajas 
hacen de esta técnica una herramienta eficaz para el control en tiempo real de la 
producción y para la determinación de contaminantes in situ.   
 En esta Tesis se aplica la técnica FTIR-ATR para el estudio de la presencia de 
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El medio ambiente es el soporte de la vida ya que permite la supervivencia de los 
vegetales, animales y del ser humano. Actualmente, las actividades del hombre tales como 
agricultura, industria o construcción están afectando peligrosamente el medio ambiente 
por lo que es necesario un control. Para realizar una vigilancia efectiva de la 
contaminación del medio ambiente es fundamental analizar matrices ambientales tales 
como agua, aire, biota, suelos y sedimentos a fin de conocer el estado de degradación del 
mismo.  
Hasta la actualidad se han aprobado normas, leyes, directivas para la regulación 
de varios contaminantes. Una de las directivas más importante es la DMA, así como 
también la Directiva 2008/105/CE. En estas directivas se establecen diversas sustancias 
prioritarias y otros contaminantes. Debido a que dichos contaminantes se encuentran a 
bajas concentraciones en el medio ambiente y a la complejidad del análisis de las matrices 
ambientales, es imprescindible desarrollar técnicas analíticas sensibles y selectivas con las 
que se puedan detectar los contaminantes a los niveles en que se encuentran en la 
naturaleza.  
 El objetivo principal de esta Tesis es el desarrollo de nuevas estrategias analíticas 
para la determinación de contaminantes emergentes.  Para ello, se plantean los siguientes 
objetivos específicos: 
 Desarrollar métodos analíticos basados en el acoplamiento de la IT-SPME a CapLC 
y UHPLC, para su aplicación en la determinación de sustancias prioritarias 
establecidas por la DMA como son herbicidas triazínicos (simazina, atrazina, 
terbutilazina), derivados de la urea (diurón e isoproturón) y nitroanilínicos 
(trifluralin), insecticidas organofosforados (clorfenvinfos y clorpirifós) y 
plastificantes (DEHP) y derivados (MEHP, DEP y DBP). Evaluar los procedimientos 
desarrollados para su aplicación a aguas superficiales (costeras y zonas de 
transición) y en aguas residuales procedentes de depuradoras.  
 
 Desarrollar un procedimiento analítico basado en IT-SPME acoplado a CapLC para 
la determinación de DEHP en biota y sedimentos.  
 
 Desarrollar métodos de análisis in situ, basados en FTIR-ATR y sensores 
poliméricos para la determinación de grasa y caseína en efluentes de industrias 
lácteas y ADP en aguas residuales procedentes de industrias cosméticas.  
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Los proyectos concedidos al grupo de investigación junto con la beca de la estancia son el 
marco de esta Tesis: 
 Proyecto CTQ2014-53916-P concedido por el Ministerio de Economía y 
Competitividad. Programa Estatal de Fomento de la Investigación Científica y 
Técnica de Excelencia Subprograma Estatal de Generación de Conocimiento: 
“Desarrollo de nuevas estrategias para el diseño de técnicas de cromatografía 
líquida miniaturizada en línea: nanopartículas, contaminación secundaria”. 
Duración: 3 años.  
 
 Proyecto GVPROMETEO2012-045 concedido por la Generalitat Valenciana a 
grupos de investigación de excelencia de la Comunidad Valenciana (2012/2015). 
“Desarrollo de nuevas estrategias para el diseño de dispositivos de análisis in 
situ”. Duración: 3 años. Dentro del programa Prometeo, contrato técnico 
superior de soporte a la investigación a cargo del proyecto de investigación CPI-
13-276 y CPI-14-124. Duración: 1 año. 
 
 Contrato CIP-NANOTEC (2012-2014) Betelgeux-SL. CDTI Centro para el Desarrollo 
Tecnológico Industrial. “Procesos de alto rendimiento para la higiene de circuitos 
en industrias lácteas mediante desarrollo de (nano) materiales y nuevas 
tecnologías químicas”. Duración: 2 años. Dentro de CIP-NANOTEC, contrato 
técnico medio de soporte a la investigación a cargo del proyecto de investigación 
UV-CI-12-247. Duración: 2 meses. 
 
 Beca Movilidad de estudiantes de doctorado con Mención hacía la Excelencia del 
Ministerio de Educación de España (2012). Estancia realizada en el Departamento 
de Química de los Alimentos en Braunschweig (Alemania). Dirigida por el Pr. Dr. 
Peter Winterhalten. Duración: 3 meses. 
 
 Proyecto CTQ2011-26760 concedido por Ministerio de Economía y 
Competitividad. Proyectos de Investigación Fundamental no Orientada: “Nuevas 
estrategias, de análisis en técnicas cromatográficas miniaturizadas que 
incorporan la microextracción en fase sólida en tubo con nuevos (nano) 
materiales”. Duración 3 años. 
 
 Proyecto CTQ2008/01329BQU concedido por el Ministerio de Ciencia e 
innovación. “Diseño de analizadores de cromatografía líquida capilar y 
nanocromatografía para monitorizar y caracterizar el medio ambiente”. Duración 
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En la Tabla 7, se muestra el listado de reactivos utilizados para la realización de esta 
Tesis, las casas comerciales que los suministraron y los pictogramas de seguridad de cada 
uno de ellos.  
 
Tabla 7. Listado de reactivos, casas comerciales y pictogramas de seguridad. 
Reactivos 
Casas 





X      
Acetona Merck X   X   




 X     
Ácido clorhídrico Scharlau X    X  
Ácido nítrico Panreac     X  








X X    X 
Bicarbonato de sodio Probus       
Bondesil C18 40µm Varian       
Bondesil C18 50µm Phenomenex       








  X   X 
Dibutilftalato Aldrich   X   X 
Dietilftalato Aldrich       
Di (2-etilhexil) 
ftalato 








X   X   
Etanol Scharlau    X   
Florisil Aldrich X      
Formiato de amonio Fluka X      






      












      










X      
Polidimetilsiloxano 
(base + curado) 








X     X 
Sodio dodecilsulfato Panreac X      
Sulfato de cobre 
pentahidrato 
Merck X     X 
Tartrato sódico-
potásico 

















Reglamento (CE) núm. 1272/2008  del Parlamento Europeo y del Consejo sobre 
clasificación, etiquetado y envasado de sustancias y mezclas.  
El ácido etilendiaminotetraacético (EDTA) y los amonios cuaternarios, cloruro de 
benzalconio (BAC) y cloruro de didecildimetilamonio (DDAC) fueron suministrados por la 
empresa Betelgeux S.A.  
Efectos adversos en dosis altas Tóxicos
Inflamables Corrosivos
Peligro para la salud
Peligroso para el medio ambiente
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3.2 INSTRUMENTACIÓN  
3.2.1 Técnicas cromatográficas 
3.2.1.1 CapLC-DAD 
Se ha empleado CapLC en modo isocrático para la determinación de DEHP en 
biota y sedimentos, y en modo gradiente para la determinación de pesticidas orgánicos y 
DEHP y sus productos de degradación. 
Las separaciones mediante CapLC en modo isocrático se llevaron a cabo con una 
bomba capilar isocrática (Jasco Corporation micro 21PU-01, Tokio, Japón), provista de una 
válvula de 6 vías para alta presión Rheodyne modelo 7725  y un detector UV-Vis de fila de 
diodos (Agilent, 1200 series, Waldbronn, Alemania) equipado con una celda de flujo de 80 
nL. Las señales analíticas se registraron entre 190-400 nm. El detector se acopló a un 
sistema de almacenamiento y procesado de datos (Agilent, HPLC Chemstation) (Figura 11).  
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Los ensayos mediante CapLC en modo gradiente se llevaron a cabo con una 
bomba capilar binaria (Agilent 100 series, Waldbronn, Alemania) (Figura 12). La válvula de 
inyección, el detector y el procesador de datos fueron los mismos que en el sistema 
cromatográfico anterior.  
 
Figura 12. Sistema CapLC con bomba binaria capilar. 
 
Ambos sistemas se acoplaron a un dispositivo de IT-SPME para la extracción y 













El sistema cromatográfico consistió en una bomba capilar binaria (Agilent 100 
series, Waldbronn, Alemania), en un detector de fila de diodos (DAD, Hewlett-Packard, 
1040 M series II) y un espectrómetro de MS con un sistema cuadrupolo Agilent G6140A. 
(Agilent Technologies, Waldbronn, Alemania) (Figura 13). Se trabajó con una temperatura 
del gas de secado de 350 ⁰C, con un flujo de gas de secado de 4 L/min, una presión de 
nebulizador de 35 psi y un voltaje capilar de 4000 V. Este equipo se utilizó para la 
determinación pesticidas y DEHP. 
 








La determinación de contaminantes orgánicos tales como simazina, atrazina, 
terbutilazina, clorpirifós, clorfenvinfós, diurón, isoproturón y trifluralin; se llevó a cabo con 
un cromatógrafo liquido HP1200 series (provisto de inyector automático, desgasificador, 
bomba cuaternaria y horno en columna) combinado con un MS de triple cuádruplo (QQQ)  
(Agilent 6410) equipado con una interfaz de ionización por electrospray (ESI) (Agilent 
Technologies, Waldbronn, Alemania) (Figura 14). Las condiciones del ESI fueron: voltaje 
capilar de 4000 V, presión de nebulizador de 15 psi, temperatura del gas de  secado de 
300 ⁰C y flujo de gas de secado de 10 L/min Para procesar los datos se utilizó el software 
MassHunter Workstation (A GL Sciences, Tokio, Japón). 
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3.2.1.4 Cromatografía a contracorriente de alta velocidad (HSCCC) 
El instrumento HSCCC fue un cromatógrafo a contra-corriente con una bobina 
multicapa, fabricado por P.C. (Potomac, MD, EE.UU.); la bobina estaba equipada con un 
conducto de 385 mL de longitud de politetrafluoroetileno (2.6 mm de diámetro interno). 
La fase móvil fue liberada por una bomba BT Biotronki HPLC 3020 (Jasco,Gross-Umstadt, 
Alemania) (Figura 15). Esta técnica se empleó para la determinación de Chl en espinacas.  
 
         
Figura 15. HSCCC. A) Equipo, B) Bobina con tubo de teflón y C) Mecanismo de la bobina. 
Las fracciones obtenidas con HSCCC se determinaron mediante HPLC-APCI-MS 
(HCT-Ultra ETD II, Bruker Daltonics, Alemania).  
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3.2.2 Técnicas espectroscópicas 
3.2.2.1 Espectroscopia ultravioleta-visible (UV-Vis) 
Se empleó un espectofotómetro de doble haz Cary 630 (Ultravioleta, visible), 
equipado con fibra óptica (Figura 16). La señal analítica se registró entre 190-1100 nm. 
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3.2.2.2 Espectroscopia de reflectancia difusa 
Para las medidas de reflectancia difusa se utiliza el espectofotómetro descrito en 
la sección 3.3.2.1, equipado con una sonda remota de reflexión difusa procedente de 
Harrick Scientific Products (Pleasantville, NY) (Figura 17A). La sonda de reflexión difusa 
contiene una cámara de vídeo y una fuente de luz (Figura 17B) integradas para 
proporcionar una imagen visual de la muestra y facilitar la selección del punto a analizar. 
Los espectros se registraron en el rango de frecuencia de 200-800 cm
-1
. Para el análisis de 
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3.2.2.3 Espectroscopia infrarroja (FTIR) 
Para la realización de la espectroscopía infrarroja se utilizó un espectofotómetro 
FTIR Cary 630 equipado con un accesorio de reflectancia total atenuada (ATR) de 
diamante de una sola reflexión. (Agilent Technologies, Böblingen, Alemania). La imagen 
del equipo se muestra en la Figura 18. Los espectros se registraron en el rango de 
frecuencia de 4000-600 cm
-1
. Para el análisis de datos se utilizó el software MicroLab FTIR 
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3.2.2.4 Microscopía óptica 
 
En la Figura 19 se muestra un microscopio compuesto Nikon ECLIPSE E200LED MV 
Series (Nikon Corporation, Tokio, Japón) bajo iluminación de campo oscuro y claro, el cual 
posee más de una lente objetiva (10x, 50x, 100x). Se utilizó Nis-Elements 4.20.02 software 
(Nikon) para capturar y analizar imágenes, documentación y gestión de datos.  
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3.3 TÉCNICAS DE PREPARACIÓN DE MUESTRA 
En esta sección se detallan las técnicas de preparación de muestras empleadas 
para la determinación de ftalatos (MEHP, DEHP, DEP y DBP) y diferentes pesticidas como 
triazinas (atrazina, simazina y terbutilazina), organofosforados (clorfenvinfos y clorpirifos), 
derivados de la urea (diurón e isoproturón) y nitroanilina (trifluralina), para su posterior 
análisis mediantes técnicas cromatográficas. 
3.3.1 Microextracción en fase sólida en tubo (IT-SPME) 
Para el procedimiento de IT-SPME, el bucle de inyección de acero inoxidable de 
una válvula de inyección convencional se reemplazó por una columna capilar de GC TRB-5 
de 40 cm de longitud, 0.32 mm de diámetro interno y 3 μm de espesor de fase 
estacionaria constituida por 5% de difenilo y 95% de PDMS (Teknokroma, Barcelona). Esta 
columna capilar se conectó a una válvula de inyección convencional de seis puertos y se 
utilizó como bucle de inyección. Se utilizaron como conexiones camisas de 2.5 cm PEEK de 
1/16 de pulgada, férrulas y tubería de 1/16 pulgadas. 
 Se procesaron manualmente las muestras y/o patrones en el sistema en posición 
de carga de la válvula de inyección, empleando una jeringa de precisión 1.0 mL; además se 
incluyó una etapa de lavado. A continuación, la válvula se giró manualmente a la posición 
de inyección y los analitos se extrajeron del capilar con la fase móvil en modo dinámico y 
transferidos a la columna analítica para su separación y detección. La Figura 20 muestra el 
esquema del acoplamiento de la microextracción en fase sólida en tubo con la 
cromatografía líquida capilar (A) y con UHPLC (B). 
La Tabla 8 muestra las características principales de los trabajos realizados en 
esta Tesis utilizando IT-SPME acoplado a CapLC y UHPLC. La columna capilar utilizada para 
IT-SPME fue TRB5 (40 cm x 0.32 mm de diámetro interno) para todos los trabajos, tanto 
para la determinación de pesticidas como para plastificantes.  


















































Muestra de agua  
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B
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Diurón 40:60 (0 min) Zorbax
Isoproturón 60:40 (11 min)
Clorfenvinfos 100:0 (13 min)  (150 mm x 0.5 mm)






Diurón 75:25 (0 min) Kinetic XB 100A
Isoproturón 98:2 (7 min)





95:5  (150 mm x 0.5 mm)
CH3CN-H2O Zorbax
95:5  (35 mm x 0.5 mm)
DEHP CH3CN-H2O
MEHP Aguas 30:70 (0 min) Onyx Monolitica 
DBP superficiales 100:0 (15 min) (150 mm x 0.2 mm)
DEP 70:30 (25 min)
5 μL/min UV-Vis 4.1.1.2
UV-Vis
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3.3.2 Dispersión de la matriz en fase sólida (MSPD) 
La técnica de MSPD se empleó en la determinación de DEHP en biota y en 
sedimentos (Ver sección 4.1.2.1 y 4.1.3.1). En este procedimiento la muestra se depositó 
en un mortero de vidrio y se mezcló con la fase C18 durante 5 min. A continuación, la 
mezcla se transfirió a un tubo de extracción en fase sólida (SPE) de polipropileno (Supelco, 
Bellefonte, PA, EE.UU) con una frita de polietileno (20 micras, Supelco) colocado en la 
parte inferior. El tubo de SPE se llenó previamente con la cantidad apropiada de Florisil; 
esta fase se utiliza para retener la porción lipídica de la muestra, en el caso de los 
sedimentos no es necesario el uso de la fase de florisil debido a que no hay lípidos que 
interfieran en el análisis. La fase C18 y la fase de Florisil se lavan previamente con 
acetonitrilo.  
A continuación, se colocó otra frita en la parte superior del tubo. Posteriormente, 
se hizo fluir  acetonitrilo por el cartucho mediante la aplicación de presión positiva y los 
analitos desorbidos se recogieron en viales de vidrio y se añadió agua Milli-Q. Por último, 
la mezcla obtenida se procesó en el sistema de CapLC. En la Figura 21 se muestra el 
esquema de MSPD utilizado para biota. En la extracción sedimentos no se necesita Florisil, 
por lo que en el esquema de la MSPD se eliminaría la primera etapa. 
 
 
Figura 21. Esquema de la MSPD empleado para la determinación de DEHP en muestras de 
biota. 
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3.4 PREPARACION DE SENSORES POLIMÉRICOS (Patente ES248247B1) 
 Para la preparación de los sensores poliméricos se pesó en un vaso de 
precipitados la base del polímero PDMS y en otro vaso de precipitados se pesó la cantidad 
necesaria de TEOS, NQS y SiO2NPs. Una vez pesadas todas las sustancias del segundo vaso, 
este se llevó al equipo de ultrasonidos durante 5 min. Posteriormente, la mezcla sonicada 
fue desplazada al vaso de precipitados donde se había pesado el PDMS. Durante 15 min la 
mezcla, que contenía TEOS, NQS, SiO2NPs y la base de PDMS, fue agitada para su 
homogeneización. A continuación se añadió el “curing” de PDMS, sustancia responsable 
de la gelificación del sensor y se volvió a agitar la mezcla. Una vez pasado el tiempo de 
agitación, la mezcla se desplazó a diferentes pocillos de plástico con la forma requerida y 



















En el presente trabajo se han analizado diferentes matrices ambientales tales 
como, agua, sedimentos y biota ya que todas ellas juegan un papel importante en la 
monitorización del medio ambiente y proporcionan información sobre el estado y 
evolución de la contaminación. 
3.5.1 Aguas 
Las aguas pueden clasificarse según sus características en aguas superficiales 
(ríos, lagos, de transición y costeras), aguas subterráneas y aguas residuales. 
Para el desarrollo de este trabajo se analizaron aguas superficiales (costeras y de 
transición) y aguas residuales (procedentes de depuradoras, de industrias lácteas y 
cosméticas).  
3.5.1.1 Aguas superficiales  
Las aguas superficiales analizadas se tomaron a lo largo del litoral de la 
Comunidad Valenciana en zonas costeras y en zonas de transición. Las aguas costeras se 
tomaron desde la playa de la Caracola (Benicarló) hasta la playa Carabassí (Santa Pola) en 
20 playas diferentes. Las aguas de zonas de transición se tomaron en tres de las zonas de 
transición más importantes de la Comunidad Valenciana: Salinas de Santa Pola, Estany de 
Cullera y río Xúquer.  
En estas aguas se analizaron algunas de las sustancias prioritarias consideradas en 
la DMA. Las sustancias determinadas fueron los insecticidas organofosforados, herbicidas 
triazínicos, derivados de la urea y nitroanilinas, y ftalatos. Adicionalmente, aunque no 
están presentes en la DMA, también se analizaron derivados de ftalatos. 
3.5.1.2 Aguas residuales 
 Las aguas residuales analizadas procedían de dos orígenes distintos.  Por un lado 
se analizaron afluentes y efluentes de depuradoras, y por otro, aguas residuales 
procedentes de industrias lácteas y cosméticas. 
 Las muestras de efluentes analizadas se obtuvieron de 28 depuradoras presentes 
en la Comunidad Valenciana. Las depuradoras están situadas en diferentes puntos de la 
costa valenciana desde Vinarós hasta Monte Orgegia (Alacant). En este trabajo se 
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analizaron herbicidas triazínicos, derivados de la urea y nitroanilinas e insecticidas 
organofosforados en afluentes y efluentes de las depuradoras antes mencionadas. 
Por otra parte, se han analizado aguas procedentes de industrias lácteas e 
industrias cosméticas. En particular, se ha determinado caseína y grasa en los efluentes de 
las industrias lácteas y biocidas (ADP) en industrias cosméticas. 
3.5.2 Biota 
Como bioindicadores de la contaminación marina se tomaron muestras de 
bivalvos: mejillones (Mytilus Galloprovincialis). Estas especies resultan útiles para 
determinar la contaminación en un área concreta ya que al ser relativamente sedentarias 
parte de los contaminantes presentes en el agua son filtrados y acumulados en sus tejidos. 
La cantidad de agua filtrada por estos organismos puede variar en función del tamaño y de 
la especie; en el caso del mejillón tigre puede variar entre 5-400 mL/h en función del 
tamaño.  
Durante el muestreo se intentó seleccionar ejemplares de tamaño similar. Las 
muestras se tomaron en diferentes puntos a lo largo de la costa valenciana, más 
concretamente en los espigones de la Malvarrosa (Almassora), Alboraya, desembocadura 
del Turia, desembocadura del río Serpis (Gandia) y en el puerto comercial de Castellón. 
Posteriormente, fueron liofilizadas, trituradas mediante un molino de bolas y conservadas 
en oscuridad a 4 ⁰C hasta su análisis.  
Asimismo, dado que estos organismos filtran la columna de agua donde crecen, 
se tomaron muestras de estas aguas, a 10 cm de profundidad y tras la línea de rompientes 
de las olas.  
El ftalato DEHP se determinó en esta matriz ambiental y en las aguas cercanas a 
los espigones donde se muestrearon los mejillones.  
Además se han utilizado dos tipos de espinacas para el desarrollo del método 
HPCIM para estudiar la degradación de la clorofila producida por diferentes pesticidas. 
Para el desarrollo del método HPCIM y la extracción de la clorofila con etanol, se utilizaron 
espinacas empaquetadas y prelavadas obtenidas de un supemercado. Por otro lado, se 
utilizaron espinacas vivas para el estudio de la degradación de la Chl por la acción de los 
diferentes pesticidas.  




El análisis de sedimentos para determinar la calidad de una zona se debe en gran 
medida a su capacidad de acumular sustancias contaminantes y a la poca movilidad que 
presentan, ya que solo las capas superficiales son desplazadas por las corrientes de agua. 
Las muestras de sedimentos para este trabajo se tomaron a lo largo de la costa 
valenciana en zonas costeras, zonas de transición y de puerto. Las zonas costeras 
estudiadas fueron recogidas en 20 puntos diferentes desde Sierra de Irta (en las 
proximidades de Peñíscola) a Cabo de Cervera (Torrevieja), límites de la Comunidad 
Valencia por el norte y por el sur, respectivamente. Como en el caso de las aguas, también 
se estudiaron sedimentos de las Salinas de Santa Pola, del Estany de Cullera y del río 
Xúquer. Los puertos estudiados fueron: Alicante, Castellón, Denia, Gandia, Sagunto y 
Valencia.  
Adicionalmente, se tomaron muestras de la columna de agua a 10 cm de 
profundidad y tras la línea de rompientes de las olas, de cada punto de recogida de 
sedimentos.  
En los sedimentos muestreados se ha determinado el ftalato DEHP. Este 
plastificante también ha sido analizado en las aguas tomadas en la zona donde  se 
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4.1 IT-SPME ACOPLADA A TÉCNICAS CROMATOGRÁFICAS MINIATURIZADAS 
4.1.1 ANÁLISIS DE AGUAS 
En esta sección se incluyen los siguientes apartados: 
 
 IT-SPME acoplada a CapLC para el análisis multiresiduo de contaminantes orgánicos. 
Comparación con IT-SPME acoplada a UHPLC. 
 
 Método de monitorización de productos de degradación del di-(2-etilhexil) ftalato en 
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4.1.1.1 IT-SPME acoplada a CapLC para el análisis multiresiduo de contaminantes 
orgánicos. Comparación con IT-SPME acoplada a UHPLC. 
El desarrollo de métodos cromatográficos miniaturizados proporciona nuevas 
herramientas de análisis con elevada sensibilidad y resolución, a la vez que aumenta la 
eficiencia y reduce los tiempos de análisis comparado con las técnicas cromatográficas 
convencionales.  
Las estrategias para mejorar estas propiedades se fundamentan mayormente en 
la reducción del diámetro interno de las columnas cromatográficas o en la reducción del 
tamaño de partícula.  
La primera estrategia da lugar a la CapLC, la cual ofrece la posibilidad de llevar a 
cabo análisis de elevada eficiencia trabajando a flujos de µL/min. El empleo de columnas 
de diámetro interno de 0.5 mm o menor permite el análisis de muestras de menor tamaño 
y con bajos flujos, lo que se traduce en una disminución del consumo de disolventes y una 
mejora en la sensibilidad.  
La segunda estrategia se basa en el empleo de fases estacionarias porosas de 
tamaños de partículas de 1.7 µm, fases móviles con elevadas velocidades lineares e 
instrumentación que trabaja a altas presiones, dando lugar a UHPLC. Esta modalidad 
ofrece elevada resolución cromatográfica, tiempos de análisis cortos y mejora en la 
respuesta.  
Las características antes mencionadas hacen a estas técnicas especialmente 
atractivas para el análisis multiresiduo de contaminantes orgánicos [1]. El paso previo de 
preparación de muestra se puede llevar a cabo mediante diferentes técnicas tales como 
LLE o SPE. Sin embargo el empleo de IT-SPME simplifica esta etapa, reduciendo el volumen 
de muestra necesario, el número de pasos y el volumen de disolventes.  
En esta sección se estudió el acoplamiento IT-SPME a CapLC con detección DAD y 
MS para el análisis multiresiduo de atrazina, clorfenvinfos, clorpirifos, DEHP, diurón, 
isoproturón, simazina, terbutilazina y trifluralin. En una segunda parte se resolvió el 
acoplamiento IT-SPME-UHPLC-MS/MS, es decir, el acoplaminento de una técnica de 
preconcentración que requiere baja presión con UHPLC que trabaja a elevada presión. 
Ambos procedimientos fueron comparados para su aplicación en la estimación de analitos 
antes mencionados. 
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Optimización de IT-SPME-CapLC-DAD y IT-SPME-CapLC-DAD-MS 
 En primer lugar se establecieron las condiciones experimentales para obtener una 
buena resolución en IT-SPME-CapLC. Para ello se empleó el montaje esquematizado en la 
Figura 11 (Sección 3.2.1.1), empleando una columna monolítica C18 (150 mm x 0.2 mm 
diámetro interno). La determinación se llevó a cabo procesando alícuotas de 4 mL de 
blancos y patrones, además de una etapa de lavado (100 µL de agua nanopure) y 
trabajando a un flujo de 6-8 µL/min.  
 Las fases móviles ensayadas fueron: (i) metanol:agua (80:20) y (ii) acetonitrilo-
agua (60:40). La Figura 22 compara los cromatogramas obtenidos con ambas fases 
móviles.  
 
Figura 22. Cromatogramas de las fases móviles estudiadas. El color rojo corresponde a la 
fase móvil acetonitrilo-agua (60:40)  y el verde a la fase móvil  metanol-agua (80:20). 1-
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Como se puede observar, la resolución cromatográfica alcanzada con la fase 
móvil acetonitrilo-agua 60:40 fue superior a la obtenida con metanol-agua 80:20, ya que 
simazina e isoproturón, y atrazina y diurón aparecen completamente separados. 
Empleando como fase móvil acetonitrilo-agua 60:40 el tiempo de análisis fue de 13 min y 
la separación completa de las tres triazinas y dos fenilureas se logró en 1 min (Figura 23) 
 
Figura 23. Comparación de cromatogramas. A) blanco y B) disolución patrón de 1-
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Sensibilidad de IT-SPME-CapLC-DAD y IT-SPME-CapLC-MS 
 Bajo las condiciones experimentales antes mencionadas, se establecieron los LDs 
para los analitos diana. La Tabla 9 muestra los valores obtenidos mediante la inyección de 
disoluciones de concentraciones decrecientes de los analitos. Además de estos valores, se 
muestran los LDs obtenidos al acoplar la IT-SPME a CapLC con detección de MS. En este 
caso se empleó el montaje descrito en la Figura 14 (Sección 3.2.1.3), con bomba binaria 
trabajando en gradiente. La fase móvil fue una mezcla de acetonitrilo (A) y agua (B) en 
modo gradiente: 40% A entre 0 y 3 min; después se aumentó la proporción de A a 60 % 
hasta los 11 min. En dos minutos se incrementó a 100% de A, se mantuvo esa proporción 
durante 10 min y luego fue decreciendo durante 3 min hasta volver a la composición 
inicial (40% de A y 60% de B).  
 Puede observarse que los LDs con CapLC-MS fueron superiores a los obtenidos 
con CapLC-DAD, debido a que en el caso de CapLC-MS se empleó una columna particulada 
Zorbax C18  (150 mm x 0.5 mm, 3.5 µm) en lugar de una columna monolítica (150 mm x 0.2 
mm). Sin embargo, en ambos casos los LDs resultaron adecuados para la determinación de 
estas sustancias prioritarias teniendo en cuenta los valores límite ambientales.  
Tabla 9. LD obtenidos con CapLC-DAD y CapLC-MS acopladas a IT-SPME y valores de 















 10 12 
Clorfenvinfos 0.04 - 16 12 
Clorpirifos 0.04 0.01 9 19 
Trifluralin 0.005 0.01 14 16 
Diuron 0.01 0.1 11 17 
Terbutilazina 0.005 0.1 10 14 
Atrazina 0.02 0.1 9 15 
Isoproturon 0.02 0.2 7 8 
Simazina 0.05 0.05 2 9 
a
El DEHP no se pudo detectar con MS y se detectó con DAD 
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 Cabe destacar que el DEHP no se pudo detectar en MS y se determinó empleando 
un detector DAD en línea con el MS.  
 La Tabla 9 muestra también los valores de precisión intra e inter día para una 
mezcla de 1 µg/L de todos los analitos excepto para el DEHP que la concentración fue de  
2 µg/L (n=3). Estos valores fueron satisfactorios para el análisis de muestras de agua.  
 Una vez establecidos las condiciones experimentales, se procedió a comparar los 
resultados con IT-SPME-UHPLC. Para ello previamente se estudió el acoplamiento IT-SPME 
a UHPLC.  
Optimización del acoplamiento  IT-SPME-UHPLC 
Generalmente, el acoplamiento IT-SPME con CapLC o con LC convencional se 
lleva a cabo empleando una válvula, de forma que el paso de la fase móvil a través del 
capilar es obligatorio, independientemente de que la desorción sea en estático o dinámica 
[2-5]. No obstante, este acoplamiento con UHPLC está limitado principalmente por la alta 
presión (hasta 600 bares). Para resolver este problema, se acopló una segunda válvula 
evitando que el capilar estuviera en contacto con el sistema de alta presión. Esta segunda 
válvula de seis puertos cuenta con un bucle interno de acero de 5 µL. Esta válvula recibe 
los analitos eluidos del bucle capilar conectado a la primera válvula y los aísla del sistema 
de presión, ya que en la posición de carga está conectado con el capilar y con los residuos 
a presión atmosférica. Seguidamente, para la transferencia del bucle a la columna 
analítica, la válvula se giró a la posición de inyección conectando el bucle con el sistema 
UHPLC y dejando el capilar fuera de la alta presión de dicho sistema.  
 Para optimizar el procedimiento IT-SPME y alcanzar los mayores factores de 
enriquecimiento se ensayaron los volúmenes de muestra y eluyente. El factor de 
enriquecimiento se calculó como la relación entre la concentración de analito en 5 µL y la 
concentración inicial de patrones de volumen procesado. Para ello, las muestras se 
fortificaron con 10 ng de cada compuesto estudiado. La concentración resultante fue 
variable dependiendo del volumen de muestra (en el rango 1- 10 mL). La Figura 24 
muestra los cromatogramas obtenidos con diferentes volúmenes de disoluciones patrón 
procesadas (2, 4 y 6 mL) y de metanol para la elución (30, 35, 40 y 45 µL).  Para un mismo 
volumen de disolución patrón, la señal obtenida fue diferente dependiendo del volumen 
de metanol utilizado para eluir los analitos. Sin embargo, el volumen de metanol óptimo 
para la desorción también varió en función de volumen de muestra pasado a través del 
capilar, porque dependiendo del agua y de su avance, inherente al proceso 
cromatográfico, los analitos pueden ser adsorbidos en diferentes partes del capilar. No 
obstante, para la mayoría de los volúmenes de agua, la mayor respuesta correspondió a 
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40 µL de metanol como volumen de elución. El volumen de elución deber ser suficiente 
para desorber los analitos y llevarlos desde el capilar hacía la segunda válvula. Para 
seleccionar los volúmenes de metanol, se tuvo en cuenta el volumen del capilar, la 
conexión entre las dos válvulas y el segundo bucle (33 µL). Para la desorción de los 
analitos se ensayaron metanol y acetonitrilo puros, ya que el DEHP es muy apolar y con el 
empleo de la fase móvil u otras combinaciones de agua-metanol o acetonitrilo-agua como 
disolventes de elución el DEHP no se eluyó cuantitativamente. No se encontraron 
diferencias significativas al utilizar metanol o acetonitrilo. Se eligió metanol ya que 
también fue el disolvente empleado para la separación cromatográfica.  
 






















Cuentas (%) vs Tiempo de adquisición (min)





1. Agua 2 mL-MeOH 30 µl
2. Agua 2 mL-MeOH 35 µl
3. Agua 2 mL-MeOH 40 µl


















Cuentas (%) vs Tiempo de adquisición (min)
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Agua 4mL
1. Agua 4 mL-MeOH 35 µl
2. Agua 4 mL-MeOH 40 µl





















Cuentas (%) vs Tiempo de adquisición (min)
1 2 3 4 5 6 7
Agua 6mL
1. Agua 6 mL-MeOH 35 µL
2. Agua 6 mL-MeOH 40 µL
3. Agua 6 mL-MeOH 45 µL
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La Figura 25 muestra el cromatograma correspondiente a 1 ng de clorpirifos y 10 
ng de los otros compuestos después del procesado de diferentes volúmenes de patrones.  
 
Figura 25. Señales analíticas obtenidas pasando 1 ng de clorpirifos y 10 ng de los otros 
compuestos en diferentes volúmenes de disolución patrón. 
 
 Para la mayoría de los analitos, se obtiene una intensidad de señal similar  cuando 
se utiliza un volumen entre 1 y 4 mL, mientras que al aumentar el volumen de agua la 
señal disminuye debido a la autoelución del analito. En la Figura 26 se muestra la 
comparación de las áreas de los picos de clorfenvinfos, isoproturón y DEHP con diferentes 

















Cuentas (%) vs Tiempo de adquisición (min)






1. 1mL agua- 35 µL MeOH
2. 2mL agua-40 µL MeOH
3. 4mL agua-40 µL MeOH
4. 10mL agua-40 µL MeOH
5. Estándar 10 ppb




Figura 26. Variación de las áreas de pico obtenidas con diferentes volúmenes de agua, 
utilizando 40 µL de metanol para eluir los analitos. a) isoproturón (verde) y clorfenvinfos 
(rojo). b) DEHP. 
 
La Tabla 10 muestra las recuperaciones obtenidas para todos los volúmenes de 
disolución patrón utilizando 40 µL de metanol. Las recuperaciones absolutas de IT-SPME 
se calcularon mediante la comparación de la cantidad de analito en 5 µL de extracto, que 
es la cantidad de analito que se transfiere a la columna analítica, con la cantidad total de 
analito pasado por el capilar de extracción. La cantidad de analito extraído fue establecida 
a partir de las áreas de los picos de los cromatogramas obtenidos y de las ecuaciones de 
calibración construidas con la inyección directa de 4 mL de agua fortificados con 
concentraciones variables de clorpirifós de entre 0.1 a 10 ng, y para los demás analitos de 
1 a 100 ng. 
Las recuperaciones absolutas obtenidas variaron entre 0.34 y 67 %. Las mayores 
recuperaciones se obtuvieron para clorfenvinfos, clorpirifos, terbutilazina, trifluralin y 
DEHP. Los valores obtenidos están de acuerdo con los datos que se encuentran en la 
bibliografía de SPME [6]. A pesar de los valores bajos de recuperación para algunos 
compuestos, el procedimiento propuesto proporciona LDs bajos debido al elevado 
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Tabla 10. Recuperaciones (%) obtenidas utilizando 40 µL de metanol para eluir los analitos 
del bucle. 
Compuestos 
Volumen de patrón (mL) 
1 2 3 4 5 6 7 10 
DEHP 33 33 31 30 17 13 7 4 
Clorfenvinfos 67 65 64 65 53 49 39 31 
Clorpirifos 20 18 18 18 21 14 13 5 
Trifluralin 14 14 13 12 6 8 7 5 
Diuron 3 3 3 3 2 1 1 0 
Terbutilazina 13 13 12 12 9 7 5 3 
Atrazina 9 9 9 9 8 3 3 1 
Isoproturon  5 5 4 4 4 3 2 2 
Simazina 4 4 3 3 2 7 6 3 
 
 
Parámetros analíticos del acoplamiento IT-SPME-UHPLC-MS/MS 
 Se evaluaron el intervalo lineal, la sensibilidad, la precisión y la exactitud del 
método. 
El intervalo lineal fue establecido utilizando ocho puntos de calibración entre 0.1 
y 10 ng para el clorpirifos (equivalentes a concentraciones de 0.025 y 2.5 µg/L), y entre 1 y 
100 ng para los otros compuestos (equivalente a concentraciones entre 0.25 y 25 µg/L). 
 Las rectas de calibrado obtenidas se muestran en la Tabla 10. La linealidad en el 
intervalo de concentración estudiado fue buena, los coeficientes de correlación fueron 
superiores a 0.99 para todos los analitos, excepto para el DEHP, ya que en la mayoría de 
los casos se detectaron blancos contaminados. Aunque se realizó una limpieza 
escrupulosa del material, el DEHP se utiliza ampliamente como aditivo en la producción de 
plástico, celulosa y otros materiales. El DEHP es un contaminante ubicuo, encontrado en 
bajas concentraciones en metanol, patrones de triazinas o en las conducciones de plástico 
del HPLC. Debido a que el DEHP no está ligado a los plásticos u otros materiales, se libera 
lentamente causando contaminación. La sensibilidad fue estimada mediante los límites de 
detección que se determinaron como la concentración más baja de pesticida que 
proporciona una transición de cualificación medida (SRM2) con una relación señal ruido 
(S/N) ≥ 3. 
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Tabla 11. Parámetros analíticos establecidos para IT-SPME-UHPLC-MS/MS. 
 
 Los LDs se determinaron experimentalmente procesando 4 mL de patrón en el 
UHPLC-MS/MS. La Tabla 11 muestra los LDs obtenidos con ambos procedimientos. Como 
puede observarse los LDs para gran parte de los compuestos fueron inferiores a los 
obtenidos por inyección directa. En la Tabla 12 se muestran los LDs obtenidos con IT-
SPME-UHPLC-MS/MS y se comparan con los LDs obtenidos con la IT-SPME-CapLC-DAD. A 
su vez, se muestran los valores límite ambientales según la norma de calidad ambiental. 
Comparando los LDs obtenidos con IT-SPME-CapLC y IT-SPME-UHPLC con los valores de la 
normas ambientales [7], se puede concluir que tanto IT-SPME acoplado a CapLC o UHPLC 




















a±Sa b±Sb R2 Intradía Interdía 
DEHP 340250±1239087 628961±23574 0.992 26 32 0.025 0.1 4 
Clorfenvinfos 7531±10591 8662±201 0.997 5 15 0.025 0.25 10 
Clorpirifos 422919±307255 1235846±58325 0.991 4 12 0.025 0.1 4 
Trifluralin -470577±642733 281525±12228 0.99 16 20 0.025 0.1 4 
Diuron 35615±20085 9800±382 0.991 4 16 0.1 0.25 2.5 
Terbutilazina 37179±201690 129075±3837 0.995 4 20 0.025 0.1 4 
Atrazina 15761±7887 4950±150 0.995 4 14 0.1 0.25 2.5 
Isoproturon  -13238±65914 42820±1254 0.995 3 17 0.1 0.25 2.5 
Simazina  348±406 1143±7  0.999 5 17 2.5 5 2 
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Tabla 12. Normas de calidad ambiental de los analitos estudiados y LDs establecidos por 
la Directiva 20008/105/EC y la comparación con los LD obtenidos con tres técnicas 
diferentes. 
Compuestos 















DEHP 1.3 no aplicable 0.25 0.04 0.25
d
 0.025 
Clorfenvinfos 0.1 0.3 - 0.04 - 0.025 
Clorpirifos 0.03 0.1 0.01 0.04 0.01 0.025 
Trifluralin 0.03 no aplicable 0.01 0.005 0.01 2.5 
Diuron 0.2 1.8 0.1 0.01 0.1 0.1 
Terbutilazina 1 1 0.1 0.005 0.1 0.1 
Atrazina 0.6 2 0.2 0.02 0.1 0.025 
Isoproturon  0.3 1 0.2 0.02 0.2 0.025 
Simazina 1 4 0.1 0.05 0.05 0.1 
a Este parámetro es la norma de calidad ambiental expresada como valor medio anual (NCA-MA). Salvo que se 
especifique otra cosa, se aplica a la concentración total de todos los isómeros. 
b Este parámetro es la norma de calidad ambiental expresada como concentración máxima admisible (NCA-
CMA). Cuando en NCA-CMA se indica «no aplicable», se considera que los valores NCA-MA protegen contra los 
picos de contaminación a corto plazo en el caso de los vertidos continuos, ya que son significativamente 
inferiores a los valores calculados sobre la base de la toxicidad aguda. 
c LD de la directiva = 3/10 x 0.3NCA (Directiva 2008/105/CE, Directiva 2009/90/CE) 










Desarrollo de estrategias analíticas para la determinación de contaminantes emergentes 
104 
 
Los LDs podrían disminuirse aumentando el volumen del bucle de inyección de la 
segunda válvula, ya que solamente se inyectan 5 µL de los 40 µL de metanol empleados en 
la desorción. Otra estrategia podría ser la utilización de un capilar de mayor longitud para 
aumentar la cantidad de analito retenido en dicho capilar. Los LDs obtenidos mediante 
UHPLC-MS/MS también se resumen en la Tabla 11. Como se puede observar, el empleo de 
IT-SPME mejora los LDs obtenidos con UHPLC. 
La precisión se determinó mediante el cálculo de los coeficientes de variación (CV, %) 
(Tabla 11) intradía e interdía. Los valores intradía se obtuvieron procesando tres veces 
consecutivas una disolución patrón de analitos con 10 ng/L de cada uno de ellos, mientras 
que los resultados de interdía se consiguieron analizando tres disoluciones patrón con la 
misma concentración (50 ng/mL) inyectados en días diferentes.  
 Los coeficientes de variación (CV,%)  intradía e interdía fueron <26% y 31%, 
respectivamente (ver Tabla 11). Se pueden considerar valores aceptables al nivel de 
concentración estudiado y de acuerdo con los valores encontrados para SPME de la 
bibliografía [6].  
La exactitud del procedimiento de IT-SPME descrito se evaluó a través de un 
estudio de recuperación para evaluar la presencia de error sistemático proporcional 
atribuible a los parámetros del equipo de medida del procedimiento o del método.  
 Las recuperaciones se establecieron procesando muestras reales de agua (agua 
desionizada, afluentes de aguas residuales, efluentes de aguas residuales y aguas 
superficiales) fortificadas con 1 ng de clorpirifos y 10 ng de los demás compuestos. La 
recuperación se determinó frente a la curva de calibración obtenida con  la media de dos 
muestras de agua (4 mL) fortificadas con diferentes concentraciones de cada analito. Si 
uno de los compuestos existía inicialmente en las muestras de agua, se utilizó su área 
inicial como fondo para calcular la recuperación. Como se observa en la Tabla 13, los 
valores de recuperación proporcionados por el método fueron satisfactorios para todos 
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Tabla 13. Recuperaciones (%) obtenidas en muestras de agua fortificadas. 
Compuestos 




aguas residuales  
Afluentes de 
aguas residuales  
Aguas 
superficiales 
DEHP 105 - - - 
Clorfenvinfos 134 92 45 94 
Clorpirifos 80 55 78 79 
Trifluralin 88 - - 85 
Diuron 121 78 25 110 
Terbutilazina 89 61 45 79 
Atrazina 166 52 12 95 
Isoproturon  106 75 22 100 
Simazina 110 70 8 104 
 
 Finalmente, la especificidad y la selectividad del método fueron establecidas 
mediante el análisis de blancos. Es bien conocido que el problema más importante del 
análisis de DEHP es el riesgo de contaminación, dando falsos positivos o sobreestimando 
las concentraciones. Las fuentes de contaminación pueden estar presentes en cada paso 
del procedimiento analítico. Para comprobar la presencia de ftalatos en el sistema 
cromatográfico, se procesó un blanco de metanol entre una inyección de analito y la 
siguiente como acción preventiva con el fin de garantizar su posible arrastre u otros 
efectos contaminantes. La presencia de ftalatos fue detectada en los cromatogramas, lo 
que significa que también era extraído del dispositivo de IT-SPME; por lo tanto, fue 
necesario restar el área del pico del blanco a los valores de las muestras para cuantificar 
los analitos en las mismas. Como puede observarse en la Figura 27 hay una ligera variación 
en tiempo de retención que se debe a la obstrucción parcial de los filtros del sistema 
cromatográfico.  
 




Figure 27: El cromatograma de un blanco de metanol;  este pico observado es debido a la 
existencia de DEHP en el disolvente, en las conducciones de plástico del equipo de LC-
MS/MS o en los patrones de triazinas comprados.  1) Patrón de 0.5 µg/L; 2) 6 mL de agua y 
40 µL metanol y  3) Blanco de metanol. 
 
 En comparación con los procedimientos de extracción más convencionales como 
la SPE, cabe destacar que, aunque este método presenta unas recuperaciones muy bajas 
(ver Tabla 10), permite alcanzar altos factores de enriquecimiento. Este hecho, lo 
convierte en un método analítico adecuado ya que aumenta la sensibilidad 100 veces 
aproximadamente en comparación con los métodos de preconcentración fuera de línea. 
La IT-SPME también facilita la preparación de la muestra y es compatible con los principios 
de la Química Analítica Verde en comparación con los métodos de extracción clásicos, ya 
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Aplicación a muestras de agua 
 La Tabla 14 muestra los valores de concentración obtenidos para los analitos 
diana en las muestras antes descritas. En todas las muestras, se detectaron al menos dos 
de los compuestos estudiados. Los compuestos que aparecían más frecuentemente 
fueron DEHP, clorpirifos, trifluralin y terbutilazina. EL trifluralin se encontró en las 
muestras en concentraciones por encima de la legislación, mientras que el DEHP se 
encontró por debajo del LD. Además, se detectó una concentración constante de 
trifluralin en todas las muestras. Por otro lado, el clorpirifos se detectó en 11 muestras, 9 
de las cuales excedían el límite máximo permitido. En la muestra S5 se detectó la 
presencia de diuron e isoproturon, mientras que en las muestras S3 y S4 estaban 
contaminadas con terbutilazina. En todos los casos, el residuo de los pesticidas 
encontrado era mayor que la concentración máxima permitida establecida en las NCA [7].  
 




Efluentes de  
aguas residuales 





4mL 4mL 10mL 4mL 4mL 10mL 4mL 4mL 4mL 4mL 10mL 4mL 4mL 
E1 E2 E1 A1 A2 A1 S1 S2 S3 S4 S5 C1 C2 
DEHP <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD <LD 
Clorfenvinfos - - - 0.17 0.2 0.17 - - - - 0.21 1.98 0.19 
Clorpirifos 0.03 0.23 0.03 1.2 1.5 2.25 0.14 - 3.07 - 1.39 0.24 0.23 
Trifluralin - 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 - 0.12 
Diuron - - - 0.9 - - 1.29 2.02 - - 4.37 0.63 - 
Terbutilazina 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 - - 7.58 8.05 - 0.07 - 
Atrazina - - - - - - - 0.71 - - - 0.01 0.07 
Isoproturon 0.08 - - 0.07 - 0.08 0.07 1.7 - - 2.32 0.21 0.76 
Simazina - - - - - - 0.37 2.04 0.11 - 2.84 - - 
E: Efluente, A: Afluente, S: superficial,  C: Costera 
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La Figura 28 muestra algunos cromatogramas de las muestras analizadas en las 
que se detectaron analitos: en el cromatograma A y B se muestran las transiciones 
seleccionadas para clorfenvinfos y clorpirifos respectivamente para la muestra C1. Se 
utilizó la transición de menor intensidad (SRM2) para la confirmación de cada analito, 
mientras que para la cuantificación se consideró el área de pico de la transición más 
intensa (SRM1). El cromatograma C presenta las transiciones seleccionadas para el 
clorpirifos en las muestras de agua de desecho A1 y E1. En las muestras del exterior, las 
áreas de pico de las transiciones de cuantificación y de confirmación disminuyen por el 
tratamiento de depuración.  
 
 
Figura 28. Cromatogramas obtenidos mediante IT-SPME-UHPLC-MS/MS para varios 
pesticidas identificados en las muestras de agua analizadas. A) clorfenvinfos, B) clorpirifos 
y C) clorpirifos. 
 A partir del análisis de los cromatogramas obtenidos para la muestras, se deriva 
la presencia de contaminantes no regulados. El estudio de sus registros espectrales por 
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 En este estudio se ha evaluado el empleo de IT-SPME acoplada a CapLC y a UHPLC 
como alternativas para el análisis multiresiduo de contaminantes prioritarios. Estudiando 
los cromatogramas se observan CO no legislados.  
 El empleo de IT-SPME-CapLC proporciona LDs adecuados, especialmente cuando 
se combina con columnas analíticas monolíticas. 
 Por otro lado, se ha optimizado el acoplamiento IT-SPME-UHPLC como método 
alternativo. La configuración propuesta se basa en el acoplamiento de dos válvulas de 6 
puertos utilizando la desorción estática para eliminar el problema de la sobrepresión en el 
sistema de UHPLC. Dicho acoplamiento proporciona una mejora en la sensibilidad, de 
aproximadamente 100 veces con respecto a la inyección directa de 5 µL en el 
cromatógrafo.  
 La principal ventaja de ambos acoplamientos es la incorporación de la etapa de 
preparación de muestra en línea, lo que implica la minimización de la manipulación de 
muestra, así como del uso de disolventes.  
 El empleo de detectores tipo MS y MS/MS para IT-SPME-CapLC y IT-SPME-UHPLC, 
respectivamente, aporta una mayor selectividad y especificidad a los procedimientos 
antes descritos.  
 Finalmente, ambos métodos ofrecen buena exactitud y precisión con la 
sensibilidad adecuada para aquellos contaminantes legislados.  
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4.1.1.2 Método para la monitorización de productos de degradación del di-(2-etilhexil) 
ftalato en aguas mediante el empleo de IT-SPME-CapLC-DAD 
Los ftalatos son plastificantes ampliamente utilizados en la industria de las 
plásticos. Numerosos estudios indican que el DEHP puede degradarse en MEHP, DEP y 
DBP por acción de bacterias y hongos en condiciones ambientales. Estudios recientes 
apuntan que el MEHP puede ser aún más tóxico que el DEHP. Sin embargo, la mayoría de 
los métodos propuestos para el análisis de ftalatos en aguas se limitan a esteres dialquilos.  
La contaminación durante el análisis es un problema que generalmente se 
encuentra en la determinación de DEHP a nivel de trazas, resultando en falsos positivos, 
especialmente en métodos basados en GC. Por ello, la preparación de la muestra debe ser 
mínima, a fin de disminuir la contaminación. La LC puede reducir este riesgo integrando 
sistemas de procesado de muestras en línea. De acuerdo con ello, la IT-SPME puede ser 
muy ventajosa porque la manipulación de la muestra puede reducirse considerablemente. 
El hecho de poder procesar grandes volúmenes de muestra es otra ventaja ya que permite 
la preconcentración de los analitos, en este caso en particular de los ftalatos.  
En el presente estudio se ha evaluado la posibilidad de ampliar la aplicación de IT-
SPME-Cap LC a otros esteres de ftalato de dialquilo: DEP y DBP, que a menudo se 
encuentran en las aguas como productos de degradación del DEHP; también se ha incluido 
el ftalato monoalquílico MEHP, como productos de degradación de DEHP o provinentes de 
otras fuentes.  
Separación cromatográfica 
 El volumen de las disoluciones patrón procesadas en el dispositivo de IT-SPME fue 
4.0 mL. Se ensayaron diferentes gradientes de elución en diferentes proporciones 
agua/acetonitrilo. En el procedimiento optimizado, la composición inicial de la fase móvil 
fue acetonitrilo-agua 30:70 (v/v). El contenido de acetonitrilo se incrementó linealmente 
hasta alcanzar el 100 % a los 15 minutos. Finalmente, la composición de la fase móvil varió 
a acetonitrilo-agua 70:30 (v/v) desde los 25 minutos hasta el final. También se ensayaron 
diferentes pHs de las muestras, y varios disolventes de limpieza antes de la transferencia a 
la columna analítica. Como se muestra en la Figura 29 se obtuvieron resultados 
satisfactorios acidificando las muestras a pH 3 para el análisis del MEHP (pKa=3.08). Como 
disolvente de limpieza se utilizaron 50 µL de agua nanopure acidificada. En la Figura 29 se 
muestran los cromatogramas obtenidos para el blanco (4 mL de agua nanopure acidificada 
a pH 3) y para las disoluciones patrón de los analitos. Con las condiciones propuestas, el 
DBP eluyó muy próximo a picos correspondientes a compuestos no identificados 
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presentes en las muestras analizadas (alrededor de 16.7 min), aunque pudo ser 
identificado a través de su espectro UV (Figura 29). 
  
 
Figura 29. Cromatogramas obtenidos con las condiciones optimizadas. A) blanco (agua 
nanopure acidificada a pH 3), B) disolución patrón 10 µg/L de DBP, C) disoluciones patrón 
de DEP, MEHP y DEHP (1 µg/L de cada uno de ellos); el recuadro añadido muestra el pico 





























































































































La Tabla 15 muestra los parámetros analíticos del método propuesto. Los criterios 
empleados para el intervalo lineal fueron: regresión lineal a través de cero con un 
coeficiente de correlación mejor que 0.99 y el sesgo de la línea de calibración menor al 15 
% para todos los puntos de calibración individuales. La linealidad fue buena en los 
intervalos de concentración ensayados. La precisión fue adecuada, con valores de            
CV < 9% intradía y CV < 20 % interdía (n=3).  
Los LDs y LQs se calcularon experimentalmente a partir de disoluciones de 
concentraciones que proporcionaban una relación señal/ruido de 3 y 10, respectivamente, 
a excepción del DEHP. Debido a su condición ubicua el LD y LQ para el DEHP se 
establecieron como las concentraciones que proporcionaban una altura de pico 3 y 10 
veces, respectivamente, la media de altura de pico de DEHP en blancos. Los valores 
obtenidos se enumeran en la Tabla 15 (los LQs corresponden al límite inferior del intervalo 
lineal). Como se observa en la Tabla 15, el LD del DBP fue significativamente más alto que 
para los otros analitos. Esto es debido a que aparecen picos de la señal de fondo próximos 
al tiempo de elución de estos compuestos. Se obtuvieron LDs y LQs satisfactorios [8-11]. 
 
Tabla 15. Parámetros analíticos para la determinación de ftalatos en agua. 
a Calculado con concentraciones de 1.0 µg/L, excepto para el DBP que fue de 10 µg/L.  




























MEHP 0.015-50.0 3±1 63±5 0.99 9 12 0.005 95±4 
DEP 0.3-25.0 -2±4 11.4±1.0 0.98 6 12 0.1 100±5 
DBP 4.5-50.0 130±230 286±10 0.997 4 2 1.5 103±7 
DEHP 0.3-50.0 1±1 21±1 0.99 4 20 0.1 96±9 
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Aplicación a muestras de agua 
 El análisis de aguas de mar y aguas de transición, tomadas en diferentes puntos a 
lo largo de la costa de la Comunidad Valenciana, mostró que el compuesto más frecuente 
era el DEHP. El DEP también se encontró en algunas de las muestras analizadas. Como 
ejemplo, en la Figura 30 se muestran los cromatogramas correspondientes a algunas de 
las muestras analizadas; se muestran los espectros UV-Vis utilizados para la identificación 
de los compuestos. La presencia de los analitos en las muestras se confirmó haciendo una 
comparación de los espectros de los picos correspondientes a los supuestos analitos con 
los espectros obtenidos con disoluciones patrón de DEP y DEHP. Las concentraciones de 
DEP y DEHP encontradas en las muestras fueron 1.8 y 0.4 µg/L, respectivamente.  
 
Figura 30. Cromatogramas obtenidos con las condiciones óptimas para algunas muestras 
reales analizadas.  
 
 También se analizaron aguas de lavado. Estas aguas de lavado de tuberías de 
plástico se obtuvieron recirculando agua nanopure a través de tubos de plástico. Las 
muestras se tomaron después de hacerse pasar por un sistema de inyección en flujo 
(bomba peristáltica) empleando tubería de plástico.  En todas las muestras obtenidas 
después de una única circulación de agua, se detectaron DEP y MEHP (Figura 31). En las 
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muestras tomadas después de recircular agua en un circuito cerrado, también se encontró 
DEHP. La migración del DEHP dependía principalmente del número de veces que el agua 
de lavado pasaba a través de las tuberías. Por lo tanto, utilizando el mismo tiempo de 
recirculación, el agua que fue recirculada por tubos cortos produjo más migración de 
DEHP, MEHP y DEP que el agua que se recirculó por tubos largos (Ver Figura 31). 
 
Figura 31. Cromatogramas de agua de lavado y de agua de lavado recirculada en el 
sistema con tubos cortos y largos. Agua circulada una vez en tubos cortos (en verde), en 
tubos largos (en rojo),  agua recirculada durante una hora en tubos cortos (en azul) y en 
tubos largos (en negro).  
 
Las recuperaciones se calcularon fortificando algunas de las muestras analizadas, 
en las que la concentración de DEHP era menor que el LD, con concentraciones de analito 
conocidas. En todos los casos, se obtuvieron valores de recuperación próximos al 100% 
(Tabla 14), lo que indica la ausencia de efecto matriz. Por otro lado, los LDs  obtenidos 
para las muestras fueron los mismos que los obtenidos para las disoluciones patrón.  
 Este estudio pone en relieve que ftalatos diferentes del DEHP pueden ser 
























































































 Este estudio ha demostrado que la metodología IT-SPME-Cap-LC-DAD se puede 
aplicar a la estimación de ftalatos dialquilo y monoalquilo, a pesar de la variación de 
polaridad que existe entre ellos (el Log Ko/w de los compuestos analizados varía de 2.5 a 
7.5). Se ha demostrado la posibilidad de ampliar el acoplamiento IT-SPME-Cap-LC a 
productos de degradación del DEHP, tales como DBP, DEP y MEHP, lo cual es de especial 
interés para establecer los mecanismos de degradación y la bioacumulación de estos 
compuestos en el medio acuático [12]. La sensibilidad del método propuesto es 
comparable con la sensibilidad descrita por otros métodos que implican la 
microextracción [2, 13-18]. Los LDs también son comparables con los alcanzados con los 
métodos que utilizan LLE o SPE seguido por la evaporación del disolvente [8-11]. Sin 
embargo, el método propuesto disminuye las etapas de la preparación de muestra y 
reduce el tiempo de análisis. 
 Las principales ventajas del procedimiento propuesto son la simplicidad y la 
rapidez (30 minutos), ya que el tratamiento de la muestra se reduce al mínimo (ajuste del 
pH). Las muestras acidificadas se procesan en el sistema IT-SPME-Cap-LC sin necesidad de 
filtración. Esto evita el contacto de la muestra con material de vidrio y de plástico (como 
pueden ser cartuchos de extracción utilizados en la SPE). Este método también evita el 
empleo de disolvente orgánicos y etapas de evaporación. Solo se utilizaron los disolventes 
necesarios para la separación cromatográfica. Por lo tanto, el método propuesto es 
rentable y respetuoso con el medio ambiente. Al contrario que con IT-SPME-UHPLC, el 
método propuesto no mostró efecto matriz (ver Sección 4.1.1.1). 
En este estudio se procesaron más de cien muestras reales sin observar ningún 
deterioro en la estabilidad del dispositivo de extracción. Por lo tanto, este método puede 
considerarse como una alternativa fiable para el análisis de DEHP y sus principales 
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4.1.2 ANÁLISIS DE BIOTA 
4.1.2.1 Método miniaturizado para la extracción de DEHP en bivalvos como 
bioindicadores de contaminación. 
Como se ha comentado en secciones anteriores, los ftalatos, y en particular el 
DEHP, se consideran contaminantes medioambientales. Este compuesto tiende a 
acumularse en biota debido a su baja solubilidad en agua y su relativamente alto 
coeficiente de partición octanol-agua. Los bivalvos, tales como mejillones, tienen un gran 
potencial como bioindicadores para monitorizar la polución marina. Sin embargo ningún 
estándar de calidad ambiental se ha establecido todavía. 
Chaler y col. [19] demostraron que el DEHP era el único compuesto encontrado 
en todos los tipos de biota examinados. Estos autores utilizaron 18 g de muestra para el 
análisis, utilizando digestión durante 18 h. Para la extracción se utilizaron grandes 
cantidades de disolventes orgánicos y varias etapas de evaporación; los extractos 
resultantes se procesaron mediante GC-MS. Huang y col. [20] estudiaron la aparición de 
ftalatos en sedimentos y biota utilizando extracción accelerada con disolventes (ASE) y GC-
MS; se necesitaron 2 g de pescado. La extracción se llevó a cabo en 1 h y el procedimiento 
precisó una etapa de evaporación. Los autores indicaron que los hábitos de vida del 
pescado y las propiedades físico-químicas de los ftalatos, como el log Kow, influencian en la 
biodisponibilidad de los ftalatos en pescado. Lin y col. [21] propusieron otro 
procedimiento en el que se requirieron 5 g de muestra de biota, que se mezclaron con 
Na2SO4 con un mortero. Se realizaron tres extracciones de 10 min cada una con DCM/Hex 
1:1 (v/v). Los extractos se concentraron con corriente de N2, y los concentrados obtenidos 
se traspasaron a una columna de vidrio empaquetada con alúmina desactivada y con 
Na2SO4 anhidro. A la columna se le añadió hexano y se desecharon los eluyentes 
obtenidos. Finalmente se pasó diclorometano/hexano 1:1 (v/v) y la fracción obtenida se 
evaporó y el residuo reconstituido con 2 mL de metanol se analizó mediante LC/ESI-MS.  
Sin embargo, como se ha comentado en la introducción, una de las tendencias de 
la Química Analítica es la simplificación de la preparación de la muestra, cantidad de 
disolventes, numero de etapas y el tiempo de análisis.  
Por ello, en este trabajo se estudió la determinación de DEHP en biota utilizando 
una técnica de extracción miniaturizada, en concreto, la dispersión de la matriz en fase 
sólida (MSPD) y cromatografía líquida también miniaturizada. Además se determinó DEHP 
en aguas costeras tomadas en los mismos puntos de muestreo que las muestras de biota.  
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Optimización de la IT-SPME-CapLC  
La retención de ftalatos en las columnas capilares de TRB5 para IT-SPME se ha 
demostrado en la sección anterior. En este trabajo el analito diana es el DEHP, y para su 
determinación se utilizó la CapLC con bomba isocrática empleando agua/acetonitrilo 
como eluyente. La optimización de la fase móvil se llevó a cabo a partir de los resultados 
obtenidos en estudios previos [2, 5, 6] en los que se demostró que el DEHP eluye a 
tiempos de retención muy elevados si el porcentaje de acetonitrilo es relativamente bajo. 
Se estudiaron diferentes fases móviles con diferentes procesos de lavado. Utilizando 
como fase móvil una mezcla de 60:40 acetonitrilo/agua y lavando con 100 µL de agua, el 
DEHP eluye a tiempos de retención mayores a 37 min. Con acetonitrilo solamente como 
fase móvil y lavando con 100 µL de agua, el DEHP eluyó a 10 min, mientras que con una 
fase móvil de 90:10 de acetonitrilo/agua y 50 µL de agua, el tiempo de retención fue de 
35 min. Se ensayaron otros disolventes (metanol y acetonitrilo) para la etapa de limpieza, 
pero el metanol fue descartado ya que presentaba una alta contaminación de DEHP.  
Los resultados óptimos se obtuvieron utilizando una mezcla acetonitrilo/agua 
95:5 (v/v) como fase móvil, procesando 2 mL de las disoluciones patrón seguidos de 50 µL 
de agua desionizada, y utilizando 10 µL de acetonitrilo como disolvente de lavado. En 
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Optimización de la MSPD 
 Considerando un trabajo previo sobre la extracción de PAHs en biota [22] se 
desarrolló un método de MSPD para el análisis de DEHP. Se procesaron réplicas de blancos 
de la fase sólida para evaluar su posible contaminación con DEHP. También se estudió la 
influencia del empleo de cartuchos de extracción de vidrio y de polipropileno, 
previamente lavados con acetona y agua. La señal del DEHP obtenida fue muy similar en 
ambos tipos de cartuchos y por lo tanto, cualquiera de ellos se puede utilizar.  
 Las condiciones  seleccionadas como mejor opción para la MSPD (ver Figura 13) 
fueron las siguientes: 100 mg de muestra, 400 mg de fase C18, 100 mg de la fase Florisil y 
1.2 mL de acetonitrilo para la desorción del analito. Cabe señalar, que el volumen final de 
los extractos recogidos después de lavar los tubos de extracción con 1.2 mL de acetonitrilo 
fue de 0.8 mL aproximadamente. A este extracto se le añadieron 2.6 mL para su 
procesado mediante IT-SPME.  
La Tabla 16 muestra las rectas de calibrado obtenidas para los patrones de DEHP 
en disolución, (acetonitrilo/agua (1:3,25, v:v)), preparados en fase sólida y con el método 
de MSPD. En ambos casos, las señales de los respectivos  blancos  fueron incluidas para 
obtener las ecuaciones. A partir de los resultados que se muestran en la Tabla 16 se puede 
concluir que este procedimiento proporciona una buena linealidad en el intervalo de 
concentraciones de trabajo. Además, los valores de la pendiente para los dos tipos de 
patrones son estadísticamente similares. Por lo tanto, las disoluciones patrón pueden 
usarse para evaluar el contenido de DEHP en muestras sin presentar efecto matriz. 
La precisión se evaluó calculando las CV (%) inter día para los patrones 
procesados. Los resultados obtenidos fueron menores a 10%. Por tanto, la precisión 
puede ser considerarse adecuada a los niveles de concentración estudiados de acuerdo 
con la bibliografía [5, 6]. El LD se obtuvo procesando disoluciones con concentraciones 
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Tabla 16. Ecuaciones de las rectas de calibrado para el DEHP en disolución con 
acetonitrilo/agua (1:3, 25, v:v) y en fase sólida procesado según la MSPD. a, Sa, b, Sb son la 
ordenada, desviación estándar de la ordenada, la pendiente y la desviación estándar de la 
pendiente, respectivamente. R
2
 es el coeficiente de variación, respectivamente. 
Patrón DEHP  a ± Sa b ± Sb (µg/L) R
2
 
En disolución 45 ± 40 29 ± 2 0.991 
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Aplicación a muestras reales 
 Se analizaron diferentes muestras de biota reales tomadas en diferentes puntos 
de la Comunidad Valenciana utilizando el procedimiento optimizado. El DEHP no se 
detectó en la mayoría de las muestras tomadas ya que sus señales fueron 
estadísticamente similares a la señal en los blancos. Los parámetros utilizados para 
confirmar la presencia o ausencia del analito en las muestras fueron: tiempo de 
retención, muestras fortificadas y espectros UV-Vis del DEHP. 
  Para estimar los porcentajes de DEHP recuperados por MSPD, se fortificaron 
muestras que proporcionaron una señal de DEHP similar a las señales de los blancos de la 
fase sólida. Se fortificaron antes del tratamiento de la MSPD y después del proceso de 
elución, las concentraciones medidas fueron 25, 50, 100 y 200 µg/L de DEHP. La Figura 32 
muestra los cromatogramas obtenidos para las muestras de biota sin fortificar y 
fortificadas con 100 µg/L (concentración medida) antes y después del tratamiento de la 
MSPD. Las recuperaciones se calcularon comparando las áreas de los picos que resultaban 
de los cromatogramas de las muestras fortificadas con las áreas de los picos de los 
cromatogramas de las disoluciones patrón. El promedio de las recuperaciones obtenidas, 
con 10 fortificaciones realizadas antes del tratamiento de MSPD y después, fue de          
(91 ± 15) %. Estos resultados indican la ausencia de efecto matriz. Adicionalmente, se 
procesaron 0.2 g en lugar de 0.1 g de muestra fortificada con 50 µg/L (concentración 
medida) y la señal obtenida para el DEHP estuvo de acuerdo con la cantidad de DEHP 
procesada por el método en un 95 % del valor obtenido con 0.1 g. El LD alcanzado para las 









Figura 32. Cromatogramas  obtenidos con muestras de biota sin fortificar (A) y fortificadas 
con 100 µg/L antes de la MSPD (B) y después (C). 
 
 Además, se analizaron muestras de agua para verificar si había relación entre el 
contenido de DEHP en las muestras de agua y biota tomadas en el mismo punto. La Figura 
33 muestra los resultados obtenidos para las aguas analizadas. Cada lugar se muestreó 
cuatro veces, una vez en cada una de las cuatro estaciones. Para todos los puntos de 
muestreo, la concentración medida de DEHP fue generalmente menor al valor establecido 
por las NCA (1.3 µg/L). Por lo tanto, todas las muestras de agua analizadas cumplían la 
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Figura 33. Diagrama de cajas de las concentraciones de DEHP encontradas en las 
muestras de agua en las cuatro estaciones del año 2011. 
 
A partir de las muestras de agua y biota analizadas, se puede estimar el factor de 
bioconcentración (BCF) experimental. Este factor es una medida de la acumulación del 
contaminante químico en los tejidos del organismo. El factor de bioconcentración 
relaciona la concentración del contaminante en biota y en el medio acuático: BCF=Cf/Cw 
(Cf es la concentración en biota en µg/g y Cw en agua en µg/mL). Se han propuesto varias 
ecuaciones para estimar el factor de bioconcentración (Tabla 17), incluyendo un método 
cinético [23]. Aunque pueden calcularse los valores teóricos y experimentales, 
normalmente es muy difícil conseguir una buena concordancia [23]. Para obtener el valor 
experimental hay que tenerse en cuenta diversos factores tales como el tiempo de 
exposición necesario para la buena absorción de la toxina, especies acuáticas analizadas y 
partes del cuerpo utilizadas para el análisis, edad, tamaño de las especies (vida media de 
los mejillones es alrededor de 3 años y miden entre 8 y 10 cm en edad adulta), cantidad de 
agua que se filtra a través de los mejillones en un tiempo dado (los mejillones de 5 cm de 
longitud pueden filtrar 5L/h). La Tabla 17 muestra los valores del BCF obtenidos para el 
DEHP considerando el valor de log Kow= 4.89 dado en [24]. Es de esperar que compuestos 
con logaritmo de BCF entre 2 y 4 en pescado se bioconcentren en organismos acuáticos 
[24]. Los valores de la Tabla 16 permiten concluir que el DEHP puede bioconcentrarse. 
Empleando la ecuación más utilizada que aparece en el artículo de Veith [25], y 
considerando las NCA para DEHP en agua (1.3 µg/L), el valor Cf estimado fue de 3.7 µg/g. 
Las muestras de agua analizadas presentaron valores cercanos a los valores recogidos en 
las NCA. La concentración encontrada en mejillones fue generalmente menor al LD y 
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aunque solo una muestra dio positivo, la concentración obtenida estaba cerca del LD en 
DEHP (170 µg/kg). Este valor es menor al valor de Cf estimado, hecho que corrobora la 
dificultad para la estimación del BCF, que otros autores ya han puesto de manifiesto. Las 
muestras procesadas no mostraron valores de bioconcentración de DEHP en mejillones 
como bioindicadores de contaminación. Este estudio proporciona un método adecuado 
para estimar DEHP en biota y así proponer una NCA de este contaminante para la matriz 
mencionada. 
 
Tabla 17. Diferentes ecuaciones propuestas para calcular el BCF. Log Kow = 4.89 en la 
referencia [24]. 
Relación Valor estimado Referencia 
log BCF = (0.85 x log Kow) - 0.7 2857 [25] 
BCF=0.048 x Kow 3726 [26] 
log BCF = (0.79 x log Kow)- 0.4 2904 [27] 
log BCF = (0.910 x log Kow)- (1.975 
















En esta Tesis se ha propuesto un método para el estudio de la presencia de DEHP 
en muestras de biota. Para la extracción de los analitos se empleó la MSPD. Esta técnica 
permite la miniaturización en el tratamiento de la muestra, ya que solo se necesitan 0.1 g 
de la misma, siendo esto una tendencia actual en la Química Analítica. La 
preconcentración y determinación de DEHP se ha llevado a cabo en línea empleando IT-
SPME-CapLC.  
La separación cromatográfica se optimizó estudiando diferentes mezclas de 
disolventes para la fase móvil y también para la limpieza del capilar, concluyendo que las 
condiciones óptimas se alcanzaron utilizando como fase móvil acetonitrilo-agua (95:5) y 
50 µL de agua, seguidos de  10 µL de acetonitrilo para limpiar el exceso de muestra en la 
columna capilar.  
El método propuesto presenta unos parámetros analíticos satisfactorios, además 
de ser un método de coste efectivo para la estimación de DEHP en muestras de biota. 
Cabe destacar que se necesitan menos de 30 min para procesar cada muestra.  
Las recuperaciones obtenidas indican la ausencia de efecto matriz. Comparando 
los resultados obtenidos con trabajos anteriores, el método propuesto es una alternativa 
para la determinación de DEHP en muestras de biota y puede ayudar a establecer la NCA 
en biota. Además, puede contribuir a la estimación de los valores de BCF experimentales. 
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4.1.3 ANÁLISIS DE SEDIMENTOS 
4.1.3.1 Método de coste efectivo para la estimación de DEHP en sedimentos de costa 
Debido a su baja solubilidad y naturaleza altamente hidrofóbica, el DEHP se 
adsorbe preferentemente en la materia orgánica suspendida en agua así como sobre las 
fracciones orgánicas de suelos y sedimentos. El DEHP tiende a bioacumularse, y por tanto, 
puede ocurrir una transferencia considerable de este compuesto desde los sedimentos al 
medio acuático. Por ello, el desarrollo de métodos simples y sensibles para la 
determinación de DEHP en sedimentos es de gran interés para caracterizar ecosistemas 
acuáticos.  
La determinación de DEHP en sedimentos se ha llevado a cabo empleando 
diferentes métodos de extracción tales como la extracción Soxhlet o la extracción asistida 
por ultrasonidos con cantidades de muestra entre 1-20 g y haciendo uso de grandes 
cantidades de disolventes y energía. Con el fin de evitar estos inconvenientes, en este 
trabajo se propone la combinación de la MSPD y IT-SPME-CapLC para la determinación de 
DEHP en sedimentos. Se han incluido en el estudio sedimentos de distinta composición 
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Optimización de la MSPD y IT-SPME acoplada a CapLC 
Como se ha visto en secciones anteriores, la elevada hidrofobicidad del DEHP 
hace que quede fuertemente retenido en el relleno de la columna extractiva utilizada para 
la IT-SPME. Por tanto, es necesaria una fase móvil con elevada capacidad de elución para 
desorber el compuesto del capilar en un tiempo razonable. De acuerdo con estudios 
previos, una mezcla de acetonitrilo:agua (95:5, v/v) es adecuada para la desorción del 
analito del capilar TRB-5 (PDMS) utilizando una columna particulada C18 (Ver sección 
4.1.2.1).  
En primer lugar, se estudiaron réplicas de los blancos de la fase sólida para 
evaluar su contaminación por DEHP. Las condiciones seleccionadas como mejor opción 
para la MSPD fueron las siguientes: 100-300 mg de muestra, 400 mg de la fase C18 y 1.2 ml 
de acetonitrilo para la desorción del analito. Cabe señalar que el volumen final de los 
extractos tomados después de lavar los tubos de extracción con 1.2 mL de acetonitrilo fue 
de aproximadamente 0.8 mL. A continuación, se añadieron 2.6 mL de agua procesando la 
mezcla resultante. La Figura 34 muestra los espectros FTIR-ATR obtenidos a partir de un 
sedimento, de la mezcla de MSPD, y de la mezcla de MSPD después de la extracción. El 
espectro del sedimento muestra solamente las bandas características de los carbonatos y 
los materiales de arcilla, a bandas de absorción de C-O en la frecuencia 1430 cm
-1
 y Si-O en 
1025 cm
-1
. Las bandas de C-O también están presentes en los espectros correspondientes 
a la mezcla de MSPD y en la mezcla MSPD después de la extracción. Como puede 
observarse, una pequeña cantidad de la matriz pasa al extracto con acetonitrilo ya que los 
espectros de la mezcla después de la extracción presentan una absorbancia menor que la 
proporcionada por la mezcla de MSPD. 
 




Figura 34. Espectro ATR-IR obtenido de C18 utilizado como fase sólida en la MSPD, de 














Mezcla después de la extracción Absorbancia
Numero de onda (cm-1)
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Parámetros analíticos  
Las disoluciones patrón de DEHP procesadas fueron preparadas en 
agua:acetonitrilo (1:3.25, v/v) ya que esta mezcla de disolventes correspondía a los 
extractos introducidos en el capilar de IT-SPME obtenidos después de someter las 
muestras al procedimiento de la MSPD. Se establecieron los parámetros analíticos tales 
como el LD, el LQ y la linealidad. Se seleccionó un sedimento sin DEHP (es decir, con un 
contenido por debajo de LD) al cual se añadieron cantidades variables de este compuesto 
para la obtención de hasta 200 µg/L en los extractos, los cuales fueron procesados con el 
procedimiento MSPD y IT-SPME-CapLC-DAD. Como se puede ver en la Tabla 18 se obtuvo 
una linealidad adecuada. Para los extractos de los sedimentos, los LDs que se detallan en 
la Tabla 18 corresponden a la concentración de DEHP en los extractos procesados en el 
capilar que dieron una altura de pico tres veces mayor a la altura del pico del blanco. Al 
utilizar 0.1 g de muestra de sedimento, el LD obtenido fue 270 µg / Kg, mientras que para 
0.3 g de muestra, el LD fue de 90 µg / Kg. Cabe destacar que comparando con estudios 
previos estos LDs son del mismo orden que los obtenidos con mayor cantidad de muestra 
y empleando técnicas de evaporación.  
Tabla 18. Parámetros analíticos para analizar DEHP en sedimentos. 
a ± Sa  b±Sb (µg/L) R
2
 LD CV (%) 
Recuperación 
(%) (n=8) 
94 ± 120 65 ± 3  0.9969 8 µg/L  05-10 80 ± 20 
a: ordenada en el origen, b: pendiente 
 
El LQ fue establecido como la concentración que proporciona una altura de pico 
10 veces la señal del ruido. La precisión fue evaluada obteniendo los CV interdía e intradía, 
para los sedimentos fortificados. Los resultados obtenidos fueron satisfactorios. Los 
valores de CV alcanzados estuvieron por debajo del 10% en todos los casos. Asimismo, se 
realizaron estudios de recuperación y se concluyó que no había efecto matriz (ver la Tabla 
18). A modo de ejemplo la Figura  35 muestra algunos cromatogramas obtenidos para el 
análisis de DEHP en sedimentos. 
 




Figura 35. Cromatogramas obtenidos a 230 nm para una muestra de sedimento sin 
fortificar (A), fortificada con 47.62 µg/L (B) y 69.77 µg/L (C), las fortificaciones se realizaron 
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Análisis de sedimentos 
 Las condiciones propuestas se aplicaron para analizar muestras de sedimentos 
tomadas en diferentes puntos situados a lo largo de la costa de la Comunidad Valenciana 
durante 2012. Los parámetros utilizados para establecer la presencia o ausencia del 
analito en cada muestra fueron la concordancia entre: (i) tiempo de retención, (ii) 
espectro de UV-Vis y (iii) los cromatogramas obtenidos para la muestra y la muestra 
fortificada con concentraciones de DEHP conocidas.  
Además, fueron necesarios esfuerzos especiales durante la manipulación de la 
muestra para prevenir la contaminación por DEHP, ya que cantidades significativas de este 
compuesto están presentes en empaquetamientos, disolventes o material de laboratorio 
[29]. Obviamente, la eliminación o simplificación de la preparación de la muestra reduce el 
riesgo de contaminación. En general, los disolventes deben ser analizados previamente, ya 
que la mayoría de ellos contienen DEHP, aumentando la señal del blanco y afectando la 
determinación de DEHP. 
Se han empleado varios tipos de blancos y muestras fortificadas para comprobar 
la presencia o ausencia de error sistemático. Los blancos de la fase sólida se prepararon 
como las muestras. Es posible el empleo de patrones en disolución para el procesado de 
muestras, ya que los blancos de la fase sólida no presentan efecto matriz. Se ensayaron 
blancos de disolventes y blancos de limpieza. Para estimar el porcentaje de DEHP 
recuperado por MSPD, las muestras que proporcionaron señales similares a las señales 
obtenidas por los blancos de fase sólida fueron fortificadas. Se fortificaron antes del 
tratamiento de MSPD y después del proceso de elución, con concentraciones de 20 y 100 
µg/L de DEHP. Las recuperaciones obtenidas se muestran en la Tabla 17. También se 
procesaron entre 0.1 y 0.3 g de muestra fortificadas con 50 µg/L  (concentración medida) y 
las señales obtenidas para el DEHP estuvieron de acuerdo con la cantidad de muestra 
procesada por el método en un 95% de valor obtenido para 0.1 g.  
La caracterización de los sedimentos se llevó a cabo mediante FTIR-ATR. La Tabla 
19 muestra el tamaño de partícula de los  sedimentos analizados (ver también Figura 36) y 
la Figura 37 muestra la relación de absorbancia de Si-O/C-O obtenida a partir de los 
espectros FTIR-ATR. Se analizaron tres tipos de sedimentos: costa, transición y puerto con 
diferente composición de tamaño de partícula y también relación de absorbancia Si-O/C-O 
(Figura 37). 
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Tabla 19. Comparación de la composición de tres tipos de sedimentos ensayados conforme 
el tamaño de partícula después del tamizado (Ver también Figura 36) 
Proporción de cada tamaño de partícula 





Mayor que 0.4  1.05 27.75 3.94 
0.4 4.82 17.31 3.3 
0.3 23.68 13.51 13.3 
0.2 66.37 15.2 50.2 
0.1 2.75 23.62 25.96 
Pérdidas durante el 
proceso 
1.33 2.61 3.24 
 
 




Figura 36. Fotografías de las proporciones según el tamaño de partículas (A, B, C, D y E 
corresponden a mayor de 0.4, 0.4, 0.3, 0.2 y 0.1 mm, respectivamente) para diferentes 
tipos de sedimentos. (1) Muestra de sedimento de costa, (2) muestra de sedimento 











Figura 37. Relación de absorbancias de las bandas Si-O/C-O para los sedimentos 
ensayados (ver Figura 3 y Tabla 3).  
 
 El analito se detectó solo en uno de los sedimentos analizados (Ver Figura 35, 
fotografía 3 de la Figura 36 y muestra F de la Figura 37) siendo el LD 90 µg/Kg (se utilizaron 
0.3 g de la muestra de sedimento). El cromatograma A en la Figura 36 presenta una señal 
analítica para DEHP tres veces mayor a la señal obtenida con el blanco de fase sólida. La 
concentración que se encontró en la muestra que contenía DEHP era coherente con los 
valores de la bibliografia [24]. Los resultados obtenidos para la muestras de agua tomadas 
en los mismos lugares que las muestras de sedimentos proporcionaron una concentración 
media de DEHP menor o cerca al LD obtenido en los análisis de agua (0.25 µg/L), y fueron 
similares en todas las muestras analizadas. La concentración media de DEHP fue menor 
que el valor de la NCA, fijado en 1.3 µg/L [1]. El agua en contacto con la muestra de 
sedimento que contenía DEHP presentó una concentración de este mismo analito de 0.25 




















 En este trabajo se ha estudiado la posibilidad de emplear la MSPD junto con IT-
SPME-CapLC para la determinación de DEHP en muestras de sedimentos. 
El procedimiento propuesto permite la identificación y cuantificación del DEHP a 
un nivel de concentración adecuado para el control de la calidad ambiental. La 
caracterización de los sedimentos puede alcanzarse en 20 min. Además, la considerable 
reducción de la cantidad de muestras,  reactivos, disolventes y etapas, en comparación 
con estudios previamente propuestos en la bibliografía, supone reducir el riesgo de 
sobreestimar el DEHP debido a la contaminación de los blancos. 
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4.2  DISPOSITIVOS DE ANALISIS IN SITU  
Los trabajos desarrollados en este apartado se dividen en los siguientes subapartados: 
 Estimación de la presencia de grasa en efluentes procedentes de empresas 
lácteas. 
 
 Composite de PDMS con NQS como único dispositivo para la estimación de la 
presencia de caseína en efluentes de industrias lácteas. 
 
 Dispositivo simple basado en un composite híbrido dopado para la estimación de 
la presencia de biocida en aguas residuales de industrias cosméticas. 
 
 Desarrollo de una herramienta para estimar directamente la concentración de 
Chl en hojas de espinacas y evaluar su estado y la influencia de la acción de los 

















Desarrollo de estrategias analíticas para la determinación de contaminantes emergentes 
136 
 
4.2.1  Estimación de la presencia de grasa en efluentes procedentes de empresas lácteas 
La industria láctea es uno de los principales productores de aguas residuales. 
Estos efluentes contienen mayoritariamente los componentes de la leche tales como 
grasas, caseína, azúcares (lactosa principalmente) y minerales. Actualmente, es 
importante conocer las cantidades de estos compuestos presentes en los efluentes para 
conocer el impacto medioambiental que producen y además para probar la eficiencia de 
los procesos CIP utilizados para la limpieza de las industrias lácteas. En las industrias 
lácteas, los procesos CIP implican el uso secuencial de productos químicos alcalinos y 
ácidos, etapas de lavado en presencia de surfactantes, y eventualmente otros aditivos 
(agentes quelantes, compuestos emulsionantes y otros) [30]. 
Actualmente, hay una creciente demanda de métodos rápidos y eficaces para la 
caracterización de efluentes industriales, no solo con propósitos medioambientales sino 
también para reducir la producción y los costes de mantenimiento. 
En este trabajo se ha evaluado la posibilidad de determinar el contenido de 
grasas en estos efluentes. Para ello, se han utilizado membranas de nylon como soporte 
para la retención de las grasas y se han medido con ATR-IR. Se han optimizado los 
parámetros que afectan la sensibilidad como el diámetro del poro, el diámetro de las 
membranas y el volumen de la muestra utilizando disoluciones preparadas a partir de 
leche líquida y en polvo de diferentes orígenes y con diferentes contenidos de grasa. 
También se ha estudiado la posibilidad de aplicar esta metodología bajo las condiciones de 
un proceso CIP [31]. La determinación de grasa todavía implica en la mayoría de los 
procedimientos propuestos la extracción líquido-líquido, seguida de una evaporación del 
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Selección de la longitud de onda de medida 
 Las principales bandas de absorción en la región del infrarrojo medio que se 
utilizan para la cuantificación de grasa en leche y en productos lácteos son: la banda 
relacionada con la cadena de acilo de los ácidos grasos a 2874 cm
-1
, la banda a 1745 cm
-1
 
que se debe a la vibración de estiramiento de los grupos C=O de los ácidos grasos y la que 
aparece a 1464 cm
-1
 que corresponde al enlace C-H. Se evaluó la utilidad de esas bandas 
para el presente estudio. Para ello, se registraron los espectros de dos leches en polvo y 
dos leches líquidas comerciales de diferente origen y contenido de grasa (Tabla 20), que se 
compararon con los obtenidos por las membranas de nylon.  
 
Tabla 20. Muestras de leche comerciales utilizadas a lo largo del estudio. 
Muestra Origen Contenido de grasa 
Leche en polvo Oveja 39 g/100g de muestra 
Leche en polvo Vaca 24 g/100g de muestra 
Leche entera líquida Vaca 36 g/L 
Leche semidesnatada líquida con 
alto contenido en fibra 
Vaca 13 g/L 
 
 
Los resultados obtenidos de la comparación de los espectros de las muestras y de 
las membranas mostraron que la mejor opción era la banda de 1745 cm
-1
, ya que el 
espectro de la membrana de nylon no mostró ninguna banda significativa a ese número 
de onda. Además, la presencia de agua en las membranas afectó más a las señales de las 
otras dos regiones. La Figura 38 muestra los registros obtenidos por dos membranas de 
nylon con diferentes niveles de agua. No se observaron diferencias espectrales entre los 





). Por otro lado, los espectros registrados para los tres 
tipos de membranas de nylon utilizados en el estudio resultaron similares.  
 
 




Figura 38. Espectro FTIR-ATR de las membranas de nylon de 0.45 µm (47 mm de 
diámetro): A) espectro obtenido inmediatamente después de pasar 10 mL de agua y B) 
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Procesamiento de muestra 
Los experimentos iniciales se llevaron a cabo con membranas de nylon de 0.45 
µm. Las diferentes muestras de trabajo se prepararon para conseguir contenidos de grasa 
entre 0.01 y 1 g/L. Se procesaron diferentes volúmenes de las muestras a través de las 
membranas y se evaluó la retención de grasa midiendo la absorbancia a 1745 cm
-1
. En 
todas ellas, se detectó una banda significativa en el número de onda correspondiente a la 
absorción de las grasas. Como ejemplo, en la Figura 39 se muestra el espectro obtenido a 
partir de leche entera líquida y de una membrana después de pasar a través de ella 1 mL 
de la misma leche diluida hasta alcanzar una  concentración de 10 mg/L de grasa. Las 
señales correspondientes a la absorción del grupo C=O de los ácidos grasos era 
significativamente mayor que la observada para la leche original. Esos resultados 
demostraron que las membranas son muy efectivas para retener la grasa de la leche.  
 
 
Figura 39. Espectro de: A) leche de vaca líquida (contenido de grasa 36 g/L); y B) 
membrana de nylon de 0.45 µm (13 mm de diámetro) después de pasar a través de ella 1 
mL de la misma muestra diluida hasta obtener una contenido de grasa de 0.01 g/L (factor 
de dilución de 1:3600).  
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 Se procesaron diferentes volúmenes de las muestras de trabajo utilizando 
membranas de nylon de 0.45 µm y diámetro de 13 o 47 mm. Las muestras se prepararon a 
partir de la leche de oveja en polvo, y el contenido de grasa en ellas varió entre 0.005 y 1.5 
g/L. Los estudios iniciales se llevaron a cabo con membranas de 47 mm de diámetro. Se 
pasaron alícuotas de  50 mL de las muestras a través de las membranas aplicando vacío. 
Se observó que la absorbancia en el número de onda de trabajo aumentaba cuando se 
incrementaba el contenido de grasa en las muestras hasta concentraciones de 0.05 g/L. 
Para concentraciones de grasa mayores, las absorbancias se mantuvieron 
aproximadamente constantes. Por otro lado, el paso de las muestras a través de las 
membranas era más lento conforme aumentaba el contenido de grasa; la muestra con el 
mayor contenido de grasa no pudo ser filtrada totalmente en 10 min. Esto es debido a que 
altos contenidos de grasa implican grandes cantidades de materia sólida, causando 
obstrucciones parciales de las membranas. Para superar esta limitación, se estudiaron 
membranas con 10 µm de diámetro de poro. Aunque todas las muestras se procesaron 
rápidamente, las absorbancias registradas fueron significativamente menores que las 
obtenidas con las membranas de 0.45 µm, por lo que se comprobó que las membranas de 
10 µm no eran efectivas para la retención de grasa. Esto podría ser debido a que la 
sonificación aplicada durante la preparación de la muestra dio lugar a glóbulos de grasa 
con un diámetro menor a 10 µm [34]. Consecuentemente, las membranas de 10 µm 
fueron descartadas para estudios posteriores.  
 En otra serie de experimentos se procesaron diferentes volúmenes de las 
muestras de trabajo a través de los filtros de 0.45 µm de 13 mm de diámetro utilizando 
una jeringa de vidrio de 10 mL conectada a un portafiltro. Las muestras se pasaron a 
través de las membranas aplicando manualmente presión positiva. Los volúmenes de 
muestras estudiados fueron 1, 5 y 10 mL. Se observó que para una determinada disolución 
de trabajo, la absorbancia aumentó con el aumento del volumen de muestra. Sin 
embargo, el incremento era menos significativo con muestras con más contenido de 
grasa. La Figura 40 muestra la variación de la absorbancia en función del volumen de 
muestra para dos de las concentraciones analizadas, 2 y 8 mg/L. Como se observa, no se 
obtuvo un incremento significativo de la absorbancia aumentando el contenido de grasa al 
pasar a través de las membranas 5 o 10 mL de las muestras. Estos resultados indican que 
para esas concentraciones y volúmenes de muestra la membrana se saturaba. Por lo 
tanto, se consideró adecuado el uso de 1 mL de muestra ya que proporcionaba una buena 
relación entre sensibilidad y variación de la respuesta a la concentración.  





Figura 40. Influencia del volumen de muestra en la absorbancia (membranas de nylon 
0.45µm y 13 mm de diámetro: la línea continua corresponde a una muestra que contiene 2 
mg/L de grasa y la línea discontinua a una muestra que contiene 8 mg/L de grasa).  
 
 La absorbancia medida procesando 50 mL de muestra a través de membranas de 
47 mm o pasando 1 mL de la misma muestra a través de membranas de 12 mm, fueron 
similares (ver Figura 41). No obstante, teniendo en cuenta que el objetivo del estudio fue 
el desarrollo de un método capaz de proporcionar información rápida, se consideró que la 
mejor opción sería procesar 1 mL de muestra a través de membranas de 13 mm de 
diámetro. Las razones para esta elección fueron que el método era más rápido (solo se 
requerían 5 min para la etapa de filtración), y también que no se necesitaba 
instrumentación especial como la  bomba de vacío o un equipo de filtración para el 
tratamiento de muestra, lo que facilitaría la implementación del método in situ.  
 













Figura 41. Espectro obtenido por una muestra de 0.01 g/L de grasa utilizando membranas 
de 0.45 µm: A) 1 mL de muestra pasado a través de membranas de 13 mm de diámetro y 
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Estudios de linealidad, reproducibilidad y sensibilidad  
 
El método propuesto se aplicó en muestras de leche de diferentes orígenes y 
contenidos de grasa. Para cada tipo de leche se ensayaron cinco concentraciones 
diferentes, y se realizaron tres medidas para cada concentración. Para optimizar la 





altura de la banda después de restarle el espectro del blanco (espectro de la 
membrana de nylon después de pasar 1 mL de agua a través de ella) y la altura de la 
banda con dos puntos de corrección de la línea base utilizando diferentes pares de 
números  de onda. La mejor linealidad se obtuvo utilizando la absorbancia después de la 
corrección entre 1717 cm
-1
 y 1779 cm
-1
. En la Figura 42 se representan los registros 
obtenidos para las muestras que contenían de 2 a 16 mg/L de grasa, según el contenido de 
grasa declarado por el fabricante. Se obtuvo una buena correlación entre la absorbancia 
corregida y la concentración de grasa entre el intervalo de 2 y 12 mg/L. Sin embargo, 
aumentando la concentración de grasa de 12 a 16 mg/L la absorbancia se incrementó 
levemente (ver también Figure 42).  
 
 
Figura 42. Espectro obtenido bajo las condiciones de trabajo seleccionadas para las 
muestras que contenían diferentes concentraciones de grasa: C1 -2 mg/L; C2 - 4 mg/L; C3 - 8 
mg/L, C4 - 12 mg/L; y C5 -16 mg/L.  
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 Las rectas de calibrado obtenidas para diferentes tipos de leche en el intervalo de 
2-12 mg/L  de grasa se muestran en la Tabla 21. En todos los casos, las pendientes fueron 
estadísticamente equivalentes, lo cual significa que el método no se vio afectado por la 
matriz. Por otro lado, los resultados obtenidos son consecuentes con la cantidad de grasa 
declarada por los productores de las leches probadas. La concentración mínima que 
podría ser medida con una reproducibilidad satisfactoria fue 2 mg/L. Este valor 
correspondió al LQ del método. El LD se estableció como la concentración que 
proporciona una señal tres veces el ruido de la línea base del blanco (membrana después 
de pasar 1 mL de agua) [35, 36]. El LD fue 0.5 mg/L.  
 Los estudios de precisión se llevaron a cabo procesando tres réplicas de muestras 
que contenían 4 mg/L y 12 mg/L de grasa. Los resultados se muestran en la Tabla 20. 
Como se observa en dicha tabla, los coeficientes de variación intradía varían entre 4 y 
11%. Adicionalmente, la precisión interdía se evaluó procesando muestras preparadas a 
partir de leche de oveja en polvo en cuatro días diferentes. Las concentraciones ensayadas 
también fueron 4 y 12 mg/L de grasa. Los CVs de interdía fueron < 20%, por lo que la 
precisión alcanzada fue también adecuada.  
 






Tipo de muestra 
Ecuacion de calibración, y=a + bx (n=12) 
Reproducibilidad 
CV(%) (n=3) 
a ± Sa b ± Sb (mg/L) R
2
 4 mg/L 
12 
mg/L 
Leche en polvo (oveja) 0.02 ± 0.01 (1.91 ± 0.01) 10
-3 
 0.990 11 7 
Leche en polvo (vaca) 0.009 ± 0.009 (2.0 ± 0.1) 10
-3
 0.992 4 9 
Leche entera líquida 0.017 ± 0.006 (1.98 ± 0.01) 10
-3
 0.992 7 10 
Leche semidesnatada 
líquida con alto 
contenido en fibra  
0.002 ± 0.002 (1.9 ± 0.2) 10
-3
 0.990 11 10 
Capítulo 4. Resultados obtenidos y discusión 
145 
 
Aplicación del método 
 El método propuesto puede ser directamente aplicado para cuantificar grasa en 
efluentes generados por industrias lácteas con contenidos en grasa dentro del intervalo 2-
12 mg/L. De acuerdo con la bibliografía, estos son contenidos de grasa típicos en los 
efluentes de plantas lácteas, pero en algunos estudios se ha encontrado valores de hasta 
varios cientos de mg/L [37]. El método propuesto puede ser fácilmente adaptado para 
altas concentraciones diluyendo las muestras.  
 Se ha evaluado también la aplicación del método para el control del proceso CIP. 
Cabe destacar, que en los procesos CIP, se utilizan reactivos ácidos y básicos, por eso se 
estudió la influencia del pH en la respuesta para la aplicación del método CIP. Para evaluar 
la posible influencia del pH en la respuesta, se prepararon diferentes muestras utilizando 
0.5% de HNO3 (m/v) o 2% de NaOH (m/v) como disolventes. Los resultados se compararon 
con los valores obtenidos para muestras con la misma cantidad de grasa pero preparadas 
en agua. También se evaluó el efecto de la presencia de surfactantes. Para ello, se 
prepararon disoluciones de trabajo por dilución de disoluciones patrón con la presencia de 
4 g/L de SDS. En la Figura 43 se muestran los espectros registrados bajo las diferentes 
condiciones ensayadas. Las diferencias de las absorbancias obtenidas bajo las condiciones 
probadas con respecto a las muestras preparadas en agua variaron desde un -10% a +4%. 
Teniendo en cuenta los valores de reproducibilidad de la Tabla 20, se concluyó que las 
diferencias de absorbancias en 1745 cm
-1
 no eran significativas.  
 
Figura 43. Espectro obtenido bajo las condiciones de trabajo seleccionadas de muestras 
que contienen 10 mg/L de grasa en: A) agua, B) 0.5% de HNO3 (m/v), C) 2% de NaOH (m/v) 
y D) 0.4 g/L de SDS. 
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 Por otro lado, se analizaron los espectros de diferentes surfactantes catiónicos y 
aniónicos usados normalmente en las empresas lácteas, incluyendo diferentes 
alquilaminas terciarias, sales de amonio cuaternario, poliglucósidos de alquilo, alcohol 
etoxilatos de cadena lineal. Ninguno de estos compuestos presentó absorbancias 
significativas en el número de onda de trabajo.  
 Finalmente, el método propuesto se utilizó para analizar los efluentes generados 
en diferentes etapas del proceso CIP en un planta piloto dirigida a la fabricación de queso. 
Como ejemplo, en la Figura 44 se muestran los espectros de algunas muestras analizadas. 
Uno de los registros (44A) corresponde a la muestra que contiene más cantidad de grasa. 
Esa muestra fue tomada durante la etapa intermedia de aclarado, y se diluyó previamente 
con agua (factor de dilución 1:10) para ajustar el contenido de grasa al intervalo lineal de 
trabajo. La concentración de grasa en esta muestra fue (79 ±7) mg/L (n=3). Las otras dos 
muestras fueron tomadas durante la etapa de lavado (44B) y el enjuague final (44C); el 
espectro muestra que esas muestras contienen valores de grasa menores al LQ y menores 
al LD, respectivamente. Algunas muestras analizadas contenían cantidades significativas 
de solidos suspendidos. No obstante, esas muestras se pudieron procesar a través de las 
membranas fácilmente, y después de la homogenización efectiva de las muestras se 
obtuvieron absorbancias reproducibles.  
Figura 44. Espectro obtenido bajo las condiciones de trabajo seleccionadas de efluentes de 
planta piloto láctea en diferentes etapas del proceso CIP: A) enjuague intermedio, B) 
lavado y C) enjuague final. 
 Este estudio pone de relieve la necesidad del control de la cantidad de grasa en 
las aguas residuales procedentes de las industrias lácteas.  















En este trabajo, se ha desarrollado un método para la estimación de la presencia 
de grasa en efluentes generados por las empresas lácteas. El método conlleva una 
filtración manual de 1 mL de muestra a través de membranas de nylon de 13 mm de 
diámetro  (0.45 µm de diámetro de poro) y la monitorización directa de la grasa en la 
superficie de las membranas mediante FTIR-ATR. Durante la preparación de la muestra se 
evita el uso de disolventes orgánicos y de equipamiento adicional como bombas y 
sistemas de vacío.  Adicionalmente, no se requieren lavados previos de las membranas ni 
etapas exhaustivas de secado para eliminar el agua. Además, el método propuesto es muy 
simple, rápido y efectivo.  
De acuerdo con la bibliografía, la mayor parte de la contaminación producida por 
las industrias lácteas proviene de los sistemas CIP [32]. Como se ha demostrado en las 
secciones anteriores, el método propuesto es adecuado para determinar contenidos de 
grasa generados durante procesos CIP. Al mismo tiempo, también puede considerarse 
como una herramienta útil para evaluar la eficacia de los sistemas CIP, que ayuda a 
optimizar el consumo de agua y productos de limpieza, energía y tiempo minimizando la 
generación de residuos.  
Finalmente, cabe resaltar la importancia del control de la cantidad de grasas en 
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4.2.2 Composite de PDMS con NQS como único dispositivo para la estimación de la 
presencia de caseína en efluentes de industrias lácteas 
Como se ha mencionado en el apartado 3.2.1, es importante evaluar las 
cantidades de residuos presentes en las aguas residuales de las empresas lácteas, ya que 
estas empresas generan grandes cantidades de efluentes. Anteriormente se ha propuesto 
un método para la determinación de grasa. 
En el presente trabajo, se ha diseñado un dispositivo basado en la patente 
desarrollada por nuestro grupo de investigación [38] para la estimación in situ de caseína. 
Para ello, se han estudiado diferentes proporciones de NQS, TEOS y SiO2NPs embebidas en 
PDMS con el objetivo de mejorar la síntesis del dispositivo y la respuesta analítica de 
caseína en muestras de aguas residuales de industrias lácteas.  
La caseína a temperatura elevada se desnaturaliza liberando los correspondientes 
aminoácidos. En este trabajo se estudia la reacción de estos compuestos en el soporte 
polimérico de PDMS dopado con NQS. Mediante la aplicación de calor (100 ⁰C) la caseína 
se desnaturalizó y los aminoácidos formados fueron extraídos de la disolución y se 
produció la derivatización con NQS dentro del dispositivo. La estimación pudo llevarse a 
cabo por inspección visual del cambio de color del sensor. Para realizar un análisis 
cuantitativo, se evaluó la imagen digital y la reflectancia difusa para medir la coloración 
del sensor. La validación del método se ha realizado comparando con el método del ácido 
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Estudio del composite de PDMS-NQS  
PDMS es un polímero hidrofóbico en el cual los reactivos orgánicos pueden ser 
atrapados. No obstante, la presencia de compuestos hidrofílicos en el polímero modifican 
las propiedades formando composites híbridos orgánicos e inorgánicos. Por ello, en este 
primer apartado se investigó la composición del composite de PDMS. 
Se estudió el porcentaje de tetraetilortosilicato (TEOS) en el sensor polimérico. 
Para ello se mantuvieron constantes las cantidades de reactivo y de SiO2NPs, y se 
probaron diferentes proporciones de TEOS en el sensor polimérico (50%, 60% y 80%). 
Como se esperaba, el proceso de gelificación dependía de la relación de TEOS:PDMS. Con 
elevados porcentajes de TEOS se dificultaba el proceso de gelificación, probablemente 
debido a que un menor contenido de PDMS provoca una ralentización en dicho proceso. 
Además, con mayores proporciones de PDMS se reducía la gelificación mientras que la 
viscosidad aumentaba [40,41]. Como puede verse en la Figura 45A, los sensores con 50% 
TEOS - 50% PDMS proporcionaron respuestas más altas que las que contenían 60% TEOS - 
40% PDMS. Cabe señalar que con el aumento de TEOS las respuestas fueron menores. 
Aunque con estas condiciones se esperaba una viscosidad del gel menor y una difusión del 
analito mayor, las condiciones del sensor no eran las más adecuadas para la reacción de 
derivatización. A partir de estos resultados, la relación PDMS-TEOS (1:1) se consideró la 
óptima.  
El efecto de las NPs es proporcionar mayor estabilidad al sensor, previniendo la 
posible formación de grietas. Li y col. [40], demostraron que la incorporación de SiO2NPs 
en el revestimiento del sol y concluyeron que la cromaticidad de los geles cambió 
mientras que la porosidad aumentó. El aumento del tamaño de los poros evitaba el 
agrietamiento. En nuestro caso, los sensores que no contenían NPs se rompían al sacarlos 
de la placa de pocillos. Adicionalmente, se estudiaron diferentes proporciones de SiO2NPs 
en los sensores (0,1% y 1%). Cabe destacar que no se observaron agrietamientos en 
ninguno de los casos. La Figura 45B muestra que la adición de 1% de SiO2NPs disminuía la 
respuesta del analito. Este efecto se puede explicar por el hecho de que la adición de NPs 
aumenta la rugosidad de la superficie, siendo este uno de los factores dominantes que 
determina la hidrofobicidad de la misma [42]. Por último, se optimizó la cantidad de 
reactivo NQS utilizando diferentes porcentajes de este (0.05 %, 0.1% y 0.2%). La Figura 
45C muestra la señal analítica (absorbancia) en función de la concentración de NQS. Como 
era de esperar, si la concentración de reactivo derivatizante aumentaba la respuesta 
aumentaba. De acuerdo con estos resultados, las condiciones seleccionadas para la 
composición del sensor fueron 50:50 proporción de TEOS:PDMS, 0.1% (p/p) de SiO2NPs y 
0.2% (p/p) de NQS.  




Figura 45. Optimización de la composición del sensor y de las condiciones de temperatura. 
A) Porcentaje de TEOS: 50% (a1) y  60% (a2).  B) Proporción de SiO2NPs: 0.1% (b1) y 1% 
(b2). C) Porcentaje de NQS 0.05% (c1), 0.1% (c2) y 0.2% (c3). D) Sensor a dos temperaturas 
diferentes: temperatura ambiente (d1), y 100ºC durante 10 min (d2). Señal de blanco en 
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En este trabajo, también se estudió el efecto de la temperatura en la respuesta 
del sensor de NQS. A temperatura ambiente el tiempo de respuesta fue muy elevado. Por 
el contrario, calentando las disoluciones patrón o las muestras a 100 ⁰C se obtuvo 
respuesta del sensor a los 10 min (Figura 45D). La desnaturalización y rotura de los enlaces 
peptídicos de la caseína se lleva a cabo a altas temperaturas en condiciones ácidas o 
básicas. Por ello, al calentar la caseína en medio básico, los aminoácidos de la misma 
reaccionaron con el NQS dentro del sensor. A partir de estos resultados, el procedimiento 
a seguir fue introducir el sensor en disolución básica (pH=12) y calentar a 100 ⁰C durante 
10 min. 
 La molécula de caseína está formada por cadenas de aminoácidos. Por ello se 
estudió qué aminoácidos eran los responsables de la respuesta del sensor de PDMS-NQS. 
Para este estudio se seleccionaron como compuestos modelo diferentes aminoácidos con 
diferentes estructuras (leucina, prolina, arginina y lisina). 
 Después de calentar en un baño de agua a 100 ⁰C durante 10 min, se observó que 
lisina y arginina proporcionaban respuesta analítica significativa mientras que con leucina 
y prolina la respuesta obtenida fue menor (Figura 46). Esas diferencias en la reacción 
fueron determinadas por sus estructuras. La estructura típica de los aminoácidos 
corresponde a dos grupos funcionales, ácido carboxílico (-COOH) y amino (-NH2), a lo largo 
de la cadena específica de cada aminoácido. Solamente lisina, arginina e histidina 
contienen un grupo amino adicional [43]. Lisina y arginina son clasificados como básicos-
polares [44] debido a que el segundo grupo amino es protonado y a menudo participan en 
enlaces de hidrógeno y como catálisis básica general. La presencia del segundo grupo 
amino en la molécula aumenta la cinética de la reacción y el producto de la reacción se 
observa más rápidamente que cuando la molécula solo presenta un grupo amino, lo que 
es coherente con los resultados observados.  




Figura 46. Absorbancia del sensor obtenida por diferentes aminoácidos a un nivel de 
concentración  de 0.01M.  
 
Por otra parte, se realizó un estudio cinético de la respuesta del sensor a la 
caseína. Las respuestas se obtuvieron registrando las absorbancias de los composites de 
PDMS-NQS coloreados, correspondientes a una disolución de caseína de 2 g/L en cinco 
tiempos de exposición diferentes (0, 5, 10, 15 y 20 min). Como se muestra en la Figura 47A 
la señal aumenta con el tiempo. Sin embargo la señal del blanco también aumentaba 
debido a la degradación del reactivo a altas temperaturas. Finalmente, se eligió un tiempo 
de 10 min teniendo en cuenta la respuesta analítica máxima. Además, se estudió el 
volumen de muestra requerido para el análisis. La Figura 47B muestra las absorbancias y 
las imágenes de los sensores para diferentes volúmenes de muestra. Se eligió como 



































Figura 47. A) Estudio cinético de la reacción entre caseína y el sensor de NQS en las 



































blank 0.5 mL 1 mL 2.5 mL
Desarrollo de estrategias analíticas para la determinación de contaminantes emergentes 
154 
 
De los resultados anteriormente mencionados se concluyó que el sensor 
propuesto puede ser usado para la identificación y cuantificación de la caseína. En la 
Figura 48 se muestran los espectros y las fotografías de los sensores a diferentes 
concentraciones de caseína. La diferencia de color del sensor es una valiosa herramienta 
para la monitorización visual in situ de la concentración de caseína ya que no es necesario 
el uso de instrumentación.  
 
 
Figura 48. Espectro e imágenes de sensores a diferentes concentraciones de caseína. A) 
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Estudios de interferentes 
Para comprobar la selectividad del sensor es necesario el estudio de otros 
compuestos presentes en la muestra que pudieran interferir en el análisis. Se estudió la 
respuesta del dispositivo para los principales compuestos presentes en la leche tales como 
lactosa y grasa [45]. En ninguno de los casos se obtuvo respuesta. 
El contenido de nitrógeno en la leche se debe principalmente al contenido de 
proteína. Las principales proteínas de la leche son la caseína y la albúmina, siendo la 
caseína la que se encuentra en mayor proporción. Las relaciones entre la caseína y la 
albúmina (g/L) son de 4, 4.2 y 4.3 para la leche de cabra, oveja y vaca, respectivamente 
[45]. Según estos datos, se evaluó la interferencia de la albúmina. Para ello, se analizaron 
diferentes concentraciones (1000 mg/L / 250 mg/L y 500 mg/L / 125 mg/L de 
caseína/albúmina), los errores relativos (%) obtenidos para la determinación de caseína en 
presencia de albúmina fueron 4.5 % y 18 % para las relaciones estudiadas, 
respectivamente. En las proporciones mencionadas, la respuesta de la albúmina no fue 
significativa frente a la respuesta de la caseína. Por lo tanto, se puede concluir que el 
método es adecuado para la determinación de caseína en presencia de albúmina a las 
concentraciones esperadas en las muestras estudiadas.  
Parámetros analíticos 
 La Tabla 21 muestra las ecuaciones de las curvas de calibrado calculadas para el 
composite de PDMS-NQS, en el intervalo de trabajo de 0 a 1500 mg/L de caseína, 
utilizando reflectancia difusa y GIMP. Para concentraciones de caseína mayores a 2 g/L se 
observó una saturación del sensor y no se pudieron distinguir las señales.  La ecuación de 
calibración lineal de la reflectancia difusa se obtuvo utilizando la señal de absorbancia. 
También se evaluó la precisión del sensor. La precisión intradía, CV (%) se evaluó a 
diferentes concentraciones (Figura 49) y los resultados de CV (%) obtenidos fueron 








Figura 49. Reproducibilidad intradía del método de reflectancia difusa obtenida a partir de  
los valores de absorbancia a 590 nm para diferentes concentraciones de caseína.  
 
Para la precisión interdía, se comparó la respuesta del sensor obtenida para 
cuatro sensores preparados en cuatro síntesis diferentes bajo las mismas condiciones. El 
valor de CV obtenido para una concentración de caseína de 250 mg/L fue menor a 12 %. 
Los bajos valores de CV indican que el sensor propuesto es un dispositivo reproducible 
para aplicaciones prácticas. El LD y el LQ fueron 15 mg/L y 45 mg/L, respectivamente. Esos 
valores indicaron que el método propuesto es adecuado para la determinación de caseína 
en efluentes.  
 El segundo procedimiento para realizar análisis cuantitativo fue el análisis de 
imagen. Para ello se empleó el software GIMP. La ecuación de la recta de calibración se 
obtuvo con el logaritmo de la concentración frente los valores de RGB del color verde. Los 
parámetros analíticos se muestran en la Tabla 22. Como puede observarse, se alcanzaron 
resultados similares a los obtenidos con las medidas de reflectancia difusa, de forma que 
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 Con el fin de validar el método propuesto se comparó con el método del ácido 
biocinconínico (BCA) [39]. En la Tabla 22 también se muestran los datos obtenidos con el 
método del BCA. El método del BCA proporcionó una mayor pendiente que la obtenida 
utilizando el compuesto PDMS-NQS. Sin embargo, el método del BCA es más tedioso ya 
que requiere preparación de reactivos y un tiempo de análisis más largo. Además, el 
método del BCA requiere la dilución de la muestra, por consiguiente, las concentraciones 
que se pueden detectar o cuantificar en la muestra son más altas que la alcanzada por el 
sensor propuesto.  
Adicionalmente, los sensores de NQS se mantuvieron estables durante al menos 12 meses 
a temperatura ambiente, ya que su respuesta analítica y su composición no se alteraron 
durante ese período. La robustez del sensor representa una ventaja sobre la derivatización 
en disolución debido a la inestabilidad de la mayoría de los reactivos utilizados. 
 
Tabla 22. Parámetros analíticos obtenidos para la determinación de caseína en aguas 
residuales lácteas por los tres métodos. 
 
Linealidad (y=a+bx (mg/L))  (n=6) CV (%) (n=4) 
Método a ± Sa b ± Sb R
2












 0.995 7 10 
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Análisis de muestras 
 Se analizaron diferentes muestras de aguas residuales procedentes de industrias 
lácteas utilizando el sensor de PDMS-NQS. Las muestras estudiadas se obtuvieron de las 
diferentes etapas del proceso CIP aplicado (ver Sección 1.3.2). La muestra M1 se tomó al 
final del primer lavado, y la muestra M2 cinco minutos después de empezar el lavado 
ácido. La muestra M3 se tomó durante el lavado básico, cuando la disolución básica había 
pasado por las tuberías durante cinco minutos. Las muestras M4 y M5 se tomaron en el 
lavado neutro a 40 ⁰C y 60 ⁰C, respectivamente. El análisis del contenido de grasa y lactosa 
proporcionó los siguientes resultados: M1 (0.4 g/L, 0.178 g/L), M2 (0.15 g/L, 0,019 g/L), 
M3 (0.25 g/L, 0.03 g/L), M4 (0.25 g/L, 0.007 g/L), M5 (0.6 g/L, 0.008 g/L), para la grasa y la 
lactosa, respectivamente. Los valores de caseína para cada muestra se obtuvieron por los 
dos métodos anteriormente descritos (método del BCA y sensor de PDMS-NQS). En la 
Tabla 23 se muestran las concentraciones de caseína encontradas en las muestras. Para 
cada muestra se aplicó el test F para varianzas homogéneas (al 95% de significación) y no 
se obtuvieran diferencias significativas, por lo que los dos métodos se consideraron igual 
de precisos. Para evaluar la exactitud del método se utilizó el test t para muestras 
apareadas (con un nivel de significación del 95%). Se utilizó el método del BCA como 
método de referencia. El valor α obtenido al  nivel de significación del 95% fue menor a 
0.05 en ambos casos. A partir de los resultados obtenidos se pudo concluir que las dos 
metodologías proporcionaban resultados estadísticamente comparables. Por tanto, el 
sensor propuesto resulta una alternativa para la determinación de caseína en muestras de 
aguas residuales procedentes de la industria láctea. La respuesta de la albúmina no fue 
significativa para ambos métodos, teniendo en cuenta las cantidades en las que se 
encuentra en las aguas de lavado analizadas y la composición de la leche utilizada [45]. 
Cabe destacar que para muestras en las que la concentración de ambas proteínas fuera 
similar, no es el caso de este trabajo, el método proporcionaría valores de proteína total 
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Tabla 23. Valores de caseína (mg/L) obtenidos por tres métodos de cuantificación (BCA, y 
los dos métodos de medida del sensor colorimétrico (GIMP y reflectancia difusa) en 
diferentes muestras. 




Método Reflectancia GIMP 
M1 1280±160 1260±150 1090±60 
M2 91±11 80±10 90±20 
M3 180±20 99±12 120±30 
M4 1090±130 940±112 1150±40 
M5 1320±160 970±110 1220±50 
 
El dispositivo de PDMS-NQS propuesto en este trabajo cambió de color de 
amarillo a marrón al aumentar la concentración de caseína de 45 a 2000 mg/L. La 
respuesta del sensor fue un cambio de color, ofreciendo un enfoque apropiado para 
detectar caseína en aguas residuales procedentes de industrias lácteas a simple vista. La 
Figura 48 muestra las imágenes correspondientes a concentraciones crecientes de 
caseína. Se deduce que las imágenes permiten una evaluación cualitativa por inspección 
visual con una carta de colores de referencia. Este estudio pone de relieve la necesidad del 













 En el presente trabajo se ha propuesto un dispositivo simple y de bajo coste para 
determinar la presencia de caseína en aguas residuales de industrias lácteas. Cabe 
destacar que se requiere el uso de dispositivos suficientemente flexibles para controlar un 
amplio rango de concentraciones de sustrato ya que las aguas residuales procedentes de 
industrias lácteas normalmente se producen intermitentemente, por lo que el flujo de 
esos efluentes cambia significativamente. El PDMS-NQS permite el análisis in situ, por lo 
que se puede realizar análisis cualitativos de los efluentes lácteos continuamente. Para el 
análisis cualitativo de caseína no es necesaria la preparación de reactivos ni el uso de 
equipamiento. Además, se pueden utilizar medidas de reflectancia difusa o GIMP para el 
análisis cuantitativo. Los resultados obtenidos con los dos métodos de medida se 
compararon con el método del BCA. Todos los métodos presentaron sensibilidad y 
reproducibilidad similares, pero se observó que el reactivo de BCA se degradaba mientras 
que el sensor polimérico se mantenía estable. Por tanto, el método propuesto supera una 
de las principales limitaciones del método convencional de BCA, la degradación de los 
reactivos. Las principales ventajas del sensor de NQS son la rapidez, simplicidad, 
portabilidad y supresión del manejo de reactivos tóxicos. Este estudio evidencia la 
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4.2.3 Dispositivo simple basado en un composite híbrido dopado para la estimación de 
la presencia de biocida en aguas residuales de industrias cosméticas 
En la sección anterior se ha demostrado que los sensores de PDMS-NQS 
responden a la presencia de compuestos amina primarios o secundarios proporcionando 
un cambio de color, de modo que cabe esperar que compuestos amina primaria o 
secundaria proporcionen respuesta. Este es el caso del ADP (sección 1.4.4). La importancia 
de llevar a cabo esta determinación in situ radica en su toxicidad y por tanto, su potencial 
como contaminante emergente. 
En el presente trabajo se propone el composite utilizado para la determinación 
de caseína en efluentes de la industria láctea del apartado anterior (Sección 4.2.2) de 
PDMS-TEOS-SiO2NPs con NQS como reactivo para monitorizar ADP en efluentes de 
industrias cosméticas. Como se ha comentado en secciones anteriores, el NQS es un 
reactivo que se utiliza normalmente para determinar aminas [46-48]; para la 
determinación de ADP se propone este reactivo embebido en la matriz polimérica.  
El dispositivo propuesto para la detección in situ del biocida ADP está basado en 
el procedimiento desarrollado en la sección anterior y en [38]. Al igual que en el caso 
anterior, se han estudiado diferentes proporciones de NQS, TEOS y SiO2NPs embebidas en 
PDMS con el objetivo de optimizar la respuesta analítica obtenida para el ADP en aguas 
residuales de industrias cosméticas. La estimación se llevó a cabo por inspección visual del 
cambio de color del sensor al sumergirlo en la muestra directamente. Para realizar un 
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Optimización de la composición del sensor 
 Partiendo de los resultados obtenidos en la sección anterior, se estudió la 
influencia de la composición del sensor en la respuesta de ADP evaluando la respuesta 
analítica obtenida para sensores expuestos a ADP (Figura 50).  
 
Figura 50. Optimización del sensor. A) Fotografías de los sensores (a, b) sin SiO2NPs y (c, d) 
con 0.1% (p/p) de SiO2NPs, antes (izquierda) y después (derecha) de la exposición a 1% 
(p/p) de ADP durante 20 min. Dispositivos preparados con PDMS:TEOS (50:50, p/p) y 0.1% 
(p/p) de NQS. B) Efecto de las diferentes proporciones de PDMS:TEOS y SiO2NPs (con 0.1% 
de NQS) en la respuesta analítica. C) Fotografías de los dispositivos con PDMS:TEOS (50:50, 
p/p), 0.1% (p/p) de NPs y diferentes cantidades de NQS (e,f) 0.2 (g, h) 0.1 y (i, j) 0.05% 
(p/p); los blancos se muestran en la parte izquierda y los sensores expuestos a 0.5% de ADP 
durante 5 min a la derecha. D) Efecto de la cantidad de NQS en la respuesta analítica de 
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Como se muestra en la Figura 50A, al añadir SiO2NPs la ruptura de los dispositivos 
se redujo claramente. Además, se observó que los dispositivos sin SiO2NPs necesitaban 
más tiempo de gelificación. La Figura 51 muestra el esquema de reacción que tiene lugar 
en los sensores en presencia de ADP. El biocida forma un derivado marrón grisáceo con el 
NQS embebido en el soporte, a través de la reacción de las aminas primarias. Además, en 
presencia del biocida, los sensores que contenían SiO2NPs presentaban una distribución 
de color homogénea, por lo que proporcionaban una respuesta clara. Se seleccionó el 
dispositivo con una proporción de TEOS:PDMS (1:1) ya que proporcionaba la señal 
analítica más elevada y una curación eficaz. En relación con la cantidad de SiO2NPs, se 
obtuvo una respuesta similar con 0.1 y 1 % (p/p) de NPs (Figura 50B). Puesto que para las 
dos cantidades de NPs  la variación en la señal no era significativa, se eligió la adición de 
0.1% de SiO2NPs para reducir su consumo. Finalmente, se estudiaron diferentes 
cantidades de NQS (0.05, 0.1 y 0.2 %, p/p). Para optimizar el efecto que producía la 
cantidad de agente derivatizante, se eligió la cantidad de NQS que proporcionaba una 
mayor diferencia entre blanco y respuesta del sensor (ver Figura 50C y D). La mayor 
respuesta se obtuvo con una cantidad de NQS del 0.1% (p/p). A modo de resumen, la 
composición óptima fue: TEOS:PDMS (50:50), 0.1 % de NQS y 0.1% de SiO2NPs.  
 
 
Figura 51. Posible esquema de la reacción del ADP con NQS en medio básico, también se 
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También se analizaron las imágenes obtenidas para el sensor óptimo mediante un 
microscopio de campo claro (Figura 52). La primera imagen muestra como el reactivo sin 
derivatizar dentro del sensor presenta una forma regular y de color amarillo. En presencia 
de la ADP, el producto de la reacción muestra un color morado grisáceo. 
 
  
Figura 52. Fotografías obtenidas con el microscopio de campo claro para los sensores en 
contacto con 0.05% (p/v) de ADP a diferentes tiempos de exposición, A) 0 min, B) 3 min y  
C) 6 min, a 100 x magnificación. 
 
Cinética de la reacción en el sensor 
 Una vez optimizada la composición del sensor, se estudió la respuesta con el 
tiempo entre 30 s y 30 min monitorizando el cambio de color con 0.05% (p/v) de ADP. De 
acuerdo con los resultados obtenidos, se eligió 15 min como tiempo óptimo para la 
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Estabilidad del sensor 
 
El reactivo derivatizante NQS es inestable en disolución; de hecho una de las 
principales desventajas del NQS es su degradación y la formación de subproductos de 
degradación. Por ello, en este apartado se estudió la estabilidad de los sensores, así como 
la estabilidad de los derivados formados éstos. La  Figura 53 muestra la variación de 
absorbancia en función del periodo de almacenamiento. Los sensores pueden emplearse 
varios meses después de su fabricación proporcionando respuestas comparables. Por otro 
lado, se estudió la  estabilidad del derivado NQS-ADP en el sensor desde unos minutos 
hasta meses después de producirse la reacción. Para ello se midió la respuesta de los 
sensores guardados en oscuridad a temperatura ambiente. Tras 4 meses de 
almacenamiento hubo una pérdida de señal del 2 % (Figura 53). Los resultados indicaron 
que los derivados dentro del sensor fueron estables durante largos períodos de tiempo, lo 
cual permitiría repetir las medidas cuando se requiriera. 
 
Figura 53. Estabilidad del derivado: absorbancia a 600 nm (modo de reflectancia) de los 
dispositivos en respuesta a 0.002% (p/v) de ADP, tiempo de exposició, 6 min. En el 
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Derivatización dentro del composite 
 Para el análisis semicuantitativo y cuantitativo de ADP se evaluaron los 
dispositivos optimizados. La Figura 54 muestra la respuesta de reflectancia para diferentes 
concentraciones del compuesto. La inspección visual del sensor coloreado permite la 
estimación semicuantitativa de la concentración de ADP (Ver foto insertada en la Figura 
54). Para realizar un análisis cuantitativo se midieron las absorbancias (modo de 




Figura 54. Espectros obtenidos de los sensores expuestos a diferentes concentraciones de 
ADP junto con la foto de los correspondientes sensores coloreados. A) Blanco, B) 0.015, C) 
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Parámetros analíticos  
 La Tabla 24 muestra los parámetros empleados para la derivatización a los 6 y 15 
min dentro de los sensores de PDMS utilizando dos métodos de medida diferentes, 
medida de reflectancia y medida de intensidad de color con GIMP. Aunque existen 
diferentes sistemas para evaluar intensidad de color en este tipo de dispositivos, en este 
trabajo se seleccionó RGB ya que, de acuerdo con trabajos anteriores, proporciona mayor 
sensibilidad [49]. Con un tiempo de exposición de 6 min se observó un comportamiento 
lineal en el rango de concentraciones bajas, de hasta 0.1 % (p/v) para ambos 
procedimientos, mientras que, con un tiempo de exposición de 15 min el intervalo lineal 
fue de 0.0013 a 0.005 %p/v. Por lo que se refiere a los dispositivos, se obtuvo una 
linealidad similar tanto en las medidas de reflectancia como en las medidas de intensidad 
de color. Se evaluó la repetibilidad de los sensores con seis dispositivos preparados en la 
misma síntesis y expuestos a una concentración de 0.005% (p/v) de ADP y con un tiempo 
de exposición de 15 min. Como se puede ver, los procedimientos propuestos 
proporcionaron una repetibilidad satisfactoria. También se probaron dispositivos de 
diferentes síntesis y, de acuerdo con los resultados, se comprobó que la precisión del 
método era adecuada, no existiendo diferencias significativas entre los dispositivos de 
diferentes síntesis. La Tabla 24 muestra los LDs y LQs calculados como 3 Sblanco/b y 10 
Sblanco/b, respectivamente, donde b es la pendiente de la curva de calibración y SBlanco es la 
desviación estándar relativa de la absorbancia o de la intensidad de color medidas para 
diez blancos. Se obtuvieron LDs ligeramente menores utilizando las medidas de intensidad 
de color. Para probar la selectividad del método se ensayaron potenciales interferentes. 
Se compararon las  respuestas de sensores expuestos a la presencia ADP con respuestas 
de sensores en contacto con compuestos comúnmente presentes en aguas residuales de 
industrias cosméticas como EDTA, CaCO3, BAC y DDAC. No se observó respuesta 
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Tabla 24. Comparación de los parámetros analíticos obtenidos con sensores de PDMS 
medidos con reflectancia difusa y con intensidad de color.  
 
 
Aplicación en muestras de efluentes de industrias cosméticas 
La utilidad práctica de los composites de PDMS para determinar ADP se evaluó 
analizando diferentes aguas residuales procedentes de industrias cosméticas. La 
determinación de la concentración de ADP en muestras se llevó a cabo introduciendo los 
sensores en las mismas. La respuesta se estudió a tiempos de exposición de 6 min y de 15 
min. En ninguno de los casos, no se observó un cambio de color significativo. La Figura 55 
muestra la respuesta analítica obtenida de los sensores para un blanco y dos de las 
muestras analizadas. Estos sensores se comparan con un sensor expuesto a ADP a una 
concentración igual al LOD (ver Tabla 24). Estos resultados indican que la concentración de 
ADP en las muestras era inferior al límite de detección. 
 
Figura 55. Fotografía de sensores de PDMS-TEOS-NQS-SiO2NPs sensores empleados para 
A) Blanco, B y C) muestras, y D) disolución de 0.0005% de ADP. 
 Se evaluó el efecto matriz fortificando muestras de efluentes de industrias 
cosméticas con una concentración de 0.005% y un tiempo de exposición 15 min. Los 
valores de recuperación fueron entre 90-112%. Estos valores indican la ausencia de efecto 




a ± Sa b ± Sb R
2 CSV intradía (%); (n)
Reflectancia 0.06-0.1 0.021 ± 0.008 1.32 ± 0.13 0.9715 7; (6) 0.018 0.06
GIMP 0.04-0.1 0.0113 ± 0.0002 0.045 ± 0.004 0.9486 5; (6) 0.013 0.04
Reflectancia 0.0015-0.005 0.015 ± 0.004 26.7 ± 1.4 0.9894 8; (3) 0.0004 0.0015
GIMP 0.0013-0.005 0.01059 ± 0.0004 0.38 ± 0.02 0.9968 6; (3) 0.0004 0.0013
15 min 
6 min
LC (%, p/v)LD (%, p/v)
Recta de calibrado y = a + bx (%, p/v)
A CB D




 En este estudio se ha desarrollado un dispositivo de análisis in situ basado en la 
inmovilización de NQS en una matriz polimérica de PDMS-TEOS con SiO2 NPs para la 
determinación de ADP en efluentes de industria cosmética. La simplicidad y la 
minimización del consumo de reactivos hacen que la fabricación del sensor sea de bajo 
coste. El dispositivo propuesto se sintetiza en 3 horas aproximadamente. Las propiedades 
del dispositivo permiten la difusión rápida del analito dentro del sensor para la reacción 
con el NQS inmovilizado. El sensor propuesto presenta una estabilidad de varios meses 
después de su fabricación, debido a que el NQS embebido es estable dentro de la matriz 
polimérica. Además, el ensayo no requiere la adición de reactivos externos, ya que los 
reactivos necesarios están inmovilizados dentro del dispositivo, lo cual facilita la 
determinación in situ. El cambio de color de amarillo anaranjado a marrón grisáceo se 
produce al sumergir el dispositivo en la disolución de ADP, sin pretratamiento de muestra 
y sin acondicionamiento del sensor. Se puede realizar un análisis semicuantitativo por 
inspección visual de los sensores o un análisis cuantitativo con reflectancia difusa o con 
medidas de la intensidad de color utilizando un escáner y GIMP. Para evitar la utilización 
de instrumentación adicional, se podría utilizar un móvil de nueva generación que tuviera 
instalado un programa de análisis de imagen para mejorar la portabilidad, disminuir el 
coste del análisis y permitir el análisis en tiempo real. El sensor proporciona buenos LDs y 
repetibilidad para ADP, al mismo tiempo que es portátil, estable, fiable y económico. Por 
otro lado, el procedimiento desarrollado permite un análisis verde, rápido y simple de ADP 
en efluentes de industrias cosméticas sin un tratamiento de muestra complicado ni la 
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4.2.4 A new tool for direct estimation of Chl a in spinach leaves  
Chlorophylls are a family of green pigments found in cyanobacteria and all 
organisms that contain chloroplast in their cells, including plants and various groups of 
algae. Green colour is due to the capability of Chl to absorb purple, red and blue light and 
to reflect green light. Therefore, leaves and tender parts of plants show their typical green 
colour. In addition to green plants, there are other vegetables where chlorophylls are 
usually accompanied by large amounts of auxiliary pigments, principally carotenoids and 
flavonoids (anthocyanin), with different colours. The carotenoid lycopene gives tomatoes  
their red colour, and anthocyanins are the pigments responsible for most of the red, blue 
and violet colours of flowers and leaves.  
 There are two main varieties of Chl, Chl a and Chl b being the former the most 
common type. Spinach, figs and stevia leaves are rich in Chl a. In spinach, approximately, 
three-quarters of green Chl belong to this type [50]. There are other types of Chl such as 
c1, c2 and d, but are much less frequent. Figure 58 shows the structures of Chl a and b; in 
this figure also are shown the substituents of each pheophytin.  
Chl content is considered an useful parameter to evaluate the health status of 
plants, and therefore, it allows pesticide toxicity assessment [51]. In this study pesticides 
used were two herbicides (trifluralin and terbuthylazine) and an insecticide (chlorpyrifos). 
Trifluralin is a roots inhibitor and belongs to the chemical family of dinitroanilines [52]. 
Plants in contact with trifluralin die because they are not able to take water and soil 
nutrients, as these herbicides inhibit of rootlets development in seedlings. Terbuthylazine 
is a triazine that acts in a different way than trifluralin; the family of triazines inhibits the 
Hill reaction and CO2 sorption in photosynthesis [53]. The mechanism of action of 
inhibitors of photosynthesis is the interruption of the flow of electrons in the photosystem 
II, which causes destruction of Chl and carotenoids. The absence of Chl and carotenoids 
causes chlorosis and the formation of free radicals which destroy cell membranes 
producing necrosis.  
Chl is a biomolecule extremely significant, critic in the photosynthesis process, 
that allows the plants to absorb energy from sunlight. In contact with luminous particles 
(photons) a green pigment is excited and this excitation results in photochemical reactions 
that are responsible for transforming light energy into chemical energy.  
The direct estimation of Chl a and its degradation under pesticides action can be 
very useful. For this purpose, spectroscopic techniques, in particular diffuse reflectance 
and microscopy are valuable tools since they can be applied directly avoiding tedious 
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sample treatments. In addition, by using portable spectrophotometers, the analysis can be 
performed in on site mode. 
 
Figure 56. Structure of Chl a, Chl b and their respective pheophytins 
As can be seen in Figure 56, Chl a and Chl b differ only in one substituent. The 
radical position 3 of tetrapyrrole group is –CH3 (methyl) for Chl a and –CHO (aldehyde 
group) for Chl b. This difference is enough to originate a perceptible change in colour as 
well as in their respective absorption spectra. Figure 57 shows the absorption spectra of 
Chl a, Chl b and carotenoids.  
 
Figure 57. Absorption spectra of the pigments Chl a, Chl b and carotenoids. 
Chl a  R1= CH3
Chl b  R1 =CHO
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The aim of this work was to develop a non-destructive method to evaluate the 
influence of pesticides on Chl a in leaves. Spinach leaves have been selected as target 
samples since they contain the highest amount of Chl a compared with other leaves. For 
this aim, microscopy and diffuse reflectance tecnhiques have been used.  
It should be remarked that the diffuse reflectance spectrum of leaves can be 
attributed to Chl a, but also to other compounds present in those leaves. Therefore, the 
use of multivariate calibration methods has been proposed.  
In contrast to methodologies such as PCR or PLS that require previously analysed 
samples, can be found in the literature methods that only need the sample signal and 
signal of the pure analyte. Thus, the analyte of interest can be quantified through a series 
of calculations and assumptions. Some of these procedures are based on the calibration 
model of the H-point standard additions method (HPSAM) [54-57]. This method allows the 
estimation of the concentration of an analyte in the presence of unknown interferents. 
Herein, in this work the estimation of Chl a was based on the selection of a wavelength in 
the Chl spectrum as the “reference wavelength” [58-60], and interferent spectrum as a 
function of the interferent absorbance at this wavelength was calculated.  The absorbance 
of spinach leaves at every wavelength was the absorbance of the Chl a and that of the 
unknown interferent. Thus, once the interferent spectrum is known, Chl a present in each 
spinach leave could be quantified. 
Theoretical background of HPCIM 
 Consider a mixture of X and Y, X being the analyte X and the unknown interferent 
Y. The method is based on the selection of a wavelength in the analyte spectrum as the 
“reference wavelength”; the entire interferent spectrum will be calculated as a function of 
the interferent absorbance at this wavelength. 
 The absorbance of the sample at each wavelength is the absorbance of the 
analyte plus the unknown interferent absorbance, so we can write 
𝑠𝑖 = 𝑥𝑖 + 𝑦𝑖  (1) 
 
where si is the absorbance of the sample at the ith wavelength; the subscript i refers to the 
absorbance at a certain wavelength in the [l, n] range; xi is the absorbance due to the 
analyte at the ith wavelength and yi is the absorbance due to the interferent at the ith 
wavelength.  
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 It is well known that the ratio of absorbances at two selected wavelengths is a 
constant for a pure compound. After the selection of a reference wavelength, can be 






where xref is the absorbance of the analyte at the reference wavelength. The substraction 
sref – Kisi yields to 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖𝑠𝑖 = 𝑥𝑟𝑒𝑓 + 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖(𝑥𝑖 + 𝑦𝑖) (3) 
 
where sref is the absorbance of the sample at the reference wavelength. Rearrangement 
gives  
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖𝑠𝑖 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖𝑦𝑖  (4) 
 
Hence,  a set of n equations can be described 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾1𝑠1 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾1𝑦1 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾2𝑠2 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾2𝑦2 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾3𝑠3 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾3𝑦3 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾4𝑠4 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾4𝑦4 
.               . 
.               . 
.               . 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑛𝑠𝑛 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑛𝑦𝑛 
(5) 
 
From the analyte spectrum all K can be calculated and from the sample spectrum sref – 
K1s1, sref – K2s2, sref – K3s3, sref – K4s4 … sref – Knsn can be established. As can be seen, the 
result of the substraction will be only related to the interferent. The previous equations 
can be rewritten in the following way: 
𝑦1 =

























From equation (6), can be seen that the entire interferent spectrum can be 
calculated by entering an approximate value of yref, since all terms in the equations are 
known except yref. The problem is how to estimate the absorbance of the interferent at 
the reference wavelength. 
 Although it is only necessary to work with a pure standard and a sample solution, 
the standard additions method was used as theoretical model of calibration. The standard 
additions method is the only approach that keeps the interferent constant for all the 
solutions processed. All measured wavelengths are assayed as the reference wavelength, 
the wavelength (s) that provide the greater number of sref – Kisi values with a minimum 
standard deviation (n= number or processed samples), is selected.  
The next step is the estimation of the yref value. The maximum value of the 
interferent absorbance at the reference wavelength cannot be higher than the 
absorbance of the sample at this wavelength, and the minimum value is the lowest 
absorbance value that provides non-negative absorbance values for the interferent 
spectrum at any wavelength calculated from equations (6). This constraint agrees with the 
second constraint of the SMCR method.  
We can plot several interferent spectra from equations (6) considering the range 
described by the minimum and maximum absorbance values previously selected and 
varying yref within this range to produce meaningful spectral differences from one 
spectrum to the next. The real unknown interferent spectrum will be one of all the 
calculated spectra.  
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To calculate the absorbance of the interferent at the reference wavelength, it is 
necessary to find a pair of wavelengths with the same absorbance value in every 
hypothetical interferent spectrum, although different in magnitude from one spectrum to 
the other. To ensure the accuracy of the prediction of the interferent absorbance at the 
reference wavelength, the absorbance of the sample at these wavelengths should be as 
much different as possible. 
If, for example, y5 = y8 in all the interferent spectra, it is possible to write  
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾5𝑠5 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾5𝑦5 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾8𝑠8 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾8𝑦8 
(7) 
 
If the know that y5=y8, we have three equations and three unknowns, the value of Yref can 
be calculated as  
𝑦𝑟𝑒𝑓 = 𝑠𝑟𝑒𝑓 −  𝐾5𝑠5 +  




and it is then possible to estimate the unknown spectrum. 
 The proposed method was used to determine the amount of Chl in spinach leaves 
in order to investigate the damages caused for three different pesticides to the 
photosynthetic apparatus in these leaves, and to estimate the recovery of the compound 
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Obtaining standards of Chl a from spinach leaves 
o Hexane-ether extraction. 
A source widely used for obtaining natural chlorophylls is spinach leaves, due to 
the abundance of these compounds and ease isolation. For that reason, spinach leaves 
were used in this study to obtain Chl. 
The Chl pigments are extremely labile. Incorrect selection of extraction system or 
wrong manipulation of the sample, especially when the analytical conditions are not 
carefully applied (excess of light, high temperature, long time of extraction…) may 
produce degradation of chlorophyll and, therefore, formation of pheophytin, 
pheophorbide or chlorophyllide. The following diagram (Figure 58) shows the possible 
forms and products of degradation [61]. 
 
Figure 58. Diagram of the possible degradation of Chl.  
In order to achieve an unaltered pigment and fat-free extract, the methodology 
proposed by Minguez et al [62] was used. First, 20 g of spinach leaves were weighed and 
rapidly transferred to a beaker containing 50 mL of N,N-dimethylformamide (N,N-DMF), 
saturated with MgCO3 (0.1 g of MgCO3 in 250 mL of N,N-DMF) in order to prevent the 
pheophytin formation  during maceration. The mixture was crushed and homogenized for 
one minute, subsequently filtered through a paper filter. The solid residue was collected 
and the process was repeated until the filtrates were completely colorless. Normally, 
three extractions are enough.  
The filtrates were combined in a separation funnel of 500 mL and treated with 70 
mL of hexane in order to remove the fat. The mixture was shaken manually for one minute 
and allowed to stand until the complete separation of the phases. Lipids and carotenes 
were retained in the upper yellow phase. The phase corresponding to the N,N-DMF with 
other pigments in solution, was treated again twice with hexane to completely remove 
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The solution of N,N-DMF was transferred to a 1000 mL separation funnel 
containing 400 mL of 10 % NaCl, at a temperature close to 0 °C. Then, 70 mL of hexane 
and       70 mL of ethyl ether were added, the blend was shaken manually and allowed to 
stand until a separation of phases (30 min approximately) repeating the operation until 
complete transfer of colour. The aqueous phase was discarded because the other water-
soluble compounds were retained in it. The organic phase was filtered through a bed of 
anhydrous sodium sulfate. Subsequently, the mixture was washed with ethyl ether, and 
the solution, free of water, was concentrated in a rotary evaporator to dryness at less than 
30 °C. The residue was taken up in 5 mL of acetone. Finally, a total of eight extractions 
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o Separation of hexane-ether extract by HSCCC 
HSCCC has been successfully used for the separation and purification of various 
natural products and it is especially suited for large-scale fractionation of complex natural 
extracts [63,64]. The separation is based on the partition between two immiscible solvent 
pairs, and up to 50.000 partitioning steps per hour can be obtained.  
 As the helical coil rotates about its own axis and revolves around a central axis, an 
oscillating (hydrodynamic) force field is observed at every given point along the length of 
the tubing. When filled with a liquid then set in motion, the liquid will migrate towards 
one of the two orifices, designated the “Head” and away from the other orifice, 
designated the “Tail”. When the lower phase is chosen as the mobile phase in HSCCC, the 
instrument is operated in “head-to-tail” mode. The opposite case is called “tail-to-head” 
elution. In this study, the elution mode used in the separation was “head to tail” and the 
solvent system was n-hexane/chloroform/EtOH/H2O (4/2/6/2) [65]. Figure 59 shows an 
HSCCC chromatogram obtained of spinach extract with elution and extrusion mode, and 
photographs of different fractions of HSCCC. Photograph A corresponds to elutions 
fractions (F4-F8); in these fractions the carotenoids were found. Photographs B and C 
correspond to extrusion fractions; Chl b (F5-F7) and Chl a (F9-F15) were obtained, 
respectively.  
 
Figure 59. HSCCC chromatogram of spinach extract with elution and extrusion mode. 
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o Determination of pure Chl a and b 
 
The HSCCC-fractions obtained (elution and extrusion modes) were determined by 
injection in off-line mode into an ion-trap atmospheric pressure chemical ionization (APCI) 
mass spectrometer in the sequence of the collection of chromatographic fractions. The 
resulting purified fractions (fraction 13 for Chl a and fraction 6 for Chl b) in extrusion mode 
show a single peak with the quasimolecular ion at [M+H]
+
 894 m/z for Chl a and 907 m/z 
for Chl b under LC-APCI-MS conditions. Figure 60 shows the spectra obtained for Chl a and 
Chl b by LC-APCI-MS.  
 
Figure 60. LC-APCI-MS mass spectrum of Chl a with [M+H]
+
 at m/z 893.4 and Chl b with 
[M+H]
+
 at m/z 907.4.  
 Pure Chl a and Chl b were obtained by HSCCC, as can be seen in LC-APCI-MS mass 
spectra of these pigments. The concentration values of pure Chl a and b obtained were 
35.85 mg/m
2
 and 9.34 mg/m
2
, respectively.  
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Stock solutions of Chl a 
In previous studies, the absorption spectra of Chl a (at concentration within the 
range 5.25 – 21.5 mg/L) were measured. Figure 61 shows the spectra obtained for Chl a at 
different concentration levels. 
 
 
Figure 61. Absorption spectra of stock solutions of Chl a. A) 21.5 mg/L , B) 17 mg/L, C) 
10.75 mg/L and D) 5.35 mg/L. 
 
 
As it can be seen, absorption spectrum for Chl a shows three absorbance 
maximum at 420, 620 and 665 nm. Thus, the calibration equations at these wavelength 
were calculated. Table 25 summarizes the parameters of those equations.  
 
 
Table 25. Analytical parameters for Chl a. 
Wavelength 
(nm) 
Analytical parameters (mg/L) (y = a + bx) 
n a±Sa b±Sb R
2
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Stocks of Chl a in solid support 
In this work, the direct estimation of Chl a in leaves was tested. Therefore, it was 
needed to generate solid support Chl a standards in order to perform calibration. For this 
aim, standards on nylon membrane were prepared by filtering 1 mL of standard solutions 
(5-20 mg/L) through nylon filters using a luer-lock glass syringe of 2 mL connected to a 13 
mm diameter stainless steel filter holder.  
Figure 62 shows the diffuse reflectance spectra and the images obtained for 
these filters after the extraction of Chl. It should be noted that the extraction was 
quantitative, since the solutions used were colourless after the filtration. 
Calibration for solid samples was performed expressing the concentration in 
mg/m
2
, where the mass of Chl a was divided by the area of the nylon membrane (9 mm of 
diameter). The concentration range was 79-314 mg/m
2
. Table 26 summarizes calibration 
curves of Chl a in solid support standards (nylon filters) for three different wavelengths. 
 
Figure 62. Absorption spectra of filters containing Chl a. A) 314 mg/m
2





and D) 79 mg/m
2
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n a±Sa b±Sb R
2
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Estimation of Chl a in leaves 
 
Precision of the diffuse reflectance measurements 
 
In this work, spinach leaves were directly measured by diffuse reflectance. 
Previously, it was verified that the method was adequate for that purpose. Spectra of 20 
different sections of a leave were obtained by measuring such leave with a diffuse 
reflectance probe. Figure 63 shows the diffuse reflectance spectra collected at different 
measuring points. 
 
Figure 63. Diffuse reflectance spectra of different areas of the spinach leave.   
 
As it can be seen, the spectra shape and absorbance values obtained at the 
wavelengths of interest (420, 620 and 665 nm) were similar. Table 27 shows these results, 
indicating that there were not significant differences in the measurements as function of 
the measuring point. Therefore, the leaves were homogenous. It was concluded that 
significant differences in a same spinach leave according to the measurement zone did not 
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Table 27. Values of mean absorbance and precision for different areas of the same 
spinach leave. 
Wavelength (nm) ?̅? ± Sd CV (%) 
420 1.01 ± 0.05 4.5 
620 0.82 ± 0.04 4.4 
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Accuracy study of the H-point curve isolation method (HPCIM) 
The results obtained for estimation of Chl a in spinach leaves by HPCIM method 
were compared with the values obtained by using an ethanol-based extraction method. 
  After performing the reflectance by diffuse measurements of the samples, the 
HPCIM method was applied to the spectra. This procedure allows the calculation of the 
interferent spectrum. Then, the interference spectrum to the spectrum of the sample can 
also be obtained subtracting the spectrum of Chl a. Finally, once the Chl a spectrum was 
isolated, Chl a present in each spinach leave could be quantified. 
 Once the diffuse reflectance spectra were measured, the HPCIM method was 
applied. As mentioned above, this Figure 64 illustrates an example of measured leaves 
after applying the HPCIM method. In green colour is depicted the diffuse reflectance 
spectrum of direct measured samples. The red and blue lines corresponds to the 
interferent spectrum and pure Chl a spectra, respectively.  
 
Figure 64. Spectra of a spinach leave before and after applying the HPCIM method. The 
spectra correspond to: sample directly (green), interferent (red) and pure Chl a (blue). 
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Extraction of Chl a from spinach leaves with ethanol was carried out [66]; acetone 
could also had been used for extraction but the use of ethanol was preferred in order to 
avoid the acetone evaporation. For that purpose, a spinach leave was placed in a glass 
mortar and blended with 2 mL of ethanol during 2 min. Next, ethanol containing Chl a was 
transferred to a 10 mL volumetric flask. This process was repeated twice more; the first 
extraction was carried out under the same conditions whereas in the second one the 
volume of ethanol was reduced by half (1 mL) and 1 min of crushing was applied. The 
solution obtained (5 mL) was made up to 10 mL with nanopure water, then diluted with 
water (1:3), and finally processed in UV-Vis spectrophotometer. Figure 65 shows two glass 
mortar containing spinach leave before and after the extraction of Chl a with ethanol. 
 
Figure 65. Spinach leave in glass mortar before (A) and after (B) to the extraction of 
ethanol. 
 As expected, the spectrum of the ethanol solution obtained presented more 
substances than Chl a. In the ultraviolet region numerous peaks appeared whilst between 
600 nm and 700 nm a single peak corresponding to Chl a appeared. Consequently, Chl a 
could be quantified. Figure 66 shows the spectrum of ethanol extract for different spinach 
leaves analysed. The quantity of Chl a obtained from various spinach leaves was (155 ± 43) 
mg/m
2
; the large deviation depends on the shade of green and the possible chlorophyllide 
formation [66]. On the other hand, the values obtained by the HPCIM method were     
(144 ± 6) mg/m
2
. It could be considered that the values of Chl a obtained by ethanol 
extraction and by HPCIM method were similar. 
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Study of the degradation of leaves with pesticides 
 
Pesticides application in spinach leaves 
 
A solution of 1 mg/L of different pesticides (trifluralin, terbuthylazine and 
chlorpyrifos) were sprayed on spinach leaves. Three different spinach pots were used for 
the study, one for each pesticide. The pots contained two different plants of spinach; one 
plant was sprayed with water (blank) and the other with the pesticide. After this time, 
most of spinach leaves dead; stems of them were broken or may break easily. Figure 67 
shows spinach leaves treated with the different pesticides, the image for S3 leaves treated 
with TBA is missed since it has extremely damaged. These leaves were measured by 
diffuse reflectance. 
                   
Figure 67. Photography of spinach leaves several days after the treatment with TBA (21 
days), trifluralin (31 days) and chlorpyrifos (31 days).  
 
These results show that spinach leaves treated with TBA died after 21 days as of 
exposure. This effect can be attributed to the fact that TBA is a mobile pesticide that 
inhibits the photosynthetic procedure causing chlorosis and necrosis [67]. Most of the 
spinach leaves sprayed with trifluralin and chlorpyrifos had died after 30 days of exposure. 
However, the effect of trifluralin was more harmful than chlorpyrifos due to the fact that 
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Characterization of degraded spinach leaves by light microscopy 
 
o Characterization by brightfield microscopy 
Figure 68 shows the images obtained for the same spinach leave sprayed only 
with water and or treated with pesticides. The first image (A) corresponds to spinach leave 
without pesticide and B, C and D correspond to the same spinach leave treated with 
chlorpyrifos at different measuring points. The second picture (B) shows the greenest part 
of the spinach leave treated with chlorpyrifos, which was the area less degraded. The 
most degraded areas of the treated leaves are shown in pictures c and d, being the last 
the most affected. All images were taken 31 days after the application of water or 
chlorpyrifos (see Figure 67, chlorpyrifos S2). These imagens show the health chloroplast 
(A) and the damage chloroplast (B, C and D). 
 
 
Figure 68. Pictures of different spinach leaves sprayed with water or chlorpyrifos. A) 
spinach leave sprayed with water; B, C and D was a spinach leave treated with chlopyrifos 
at different measuring points.  
A B
C D
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o Characterization by dark-field microscopy 
Chl fluorescence is an indicator of the Chl photosynthetic electron transport in 
intact leaves, and allows the characterization to the effects and action mode of herbicides, 
detergents, different kinds of environmental stress, and a variety of air pollutants. Chl a 
fluorescence emission analysis by dark-field microscopy can be applied in situ to spinach 
leaves to determine the effect of sprayed pesticides. However, this method presents an 
important disadvantage because is invasive and destructive. Since the light of microscopy 
interacts with the sample and modify it. It is possible to use a fluorescence filter (B-2A Ex 
450-490 nm), however in this case it was not enough to prevent the sample to be destroy. 
Figure 69 shows the influence of the microscopy light on the tested leaves. Thus, this 
technique was not used in further work. 
 
Figure 69. Photographs of spinach leaves by fluorescence microscopy at different exposure 
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Application of the HPCIM method for the determination of Chl a 
 The HPCIM method was applied to degraded spinach leaves in order to determine 
the concentration of Chl a, and also to study the effect of pesticides on them. Table 28 
indicates the values (mg/L and mg/m
2
) obtained by the HPCIM method for spinach leaves 
sprayed with water and sprayed with trifluralin, chlorpyrifos and TBA. The numbering of 
the treated samples in this table corresponds to the numbering used in the spinach leaves 
picture (see Figure 69).  
Table 28. Values of Chl a obtained by HPCIM method proposed. 
Mean spectrum Spinach Leaves 





B1 8.5 133.5 
B2 9.0 141.9 
S1 4.6 72.2 
S2 6.2 97.0 
S3 5.8 90.5 
S4 7.1 112.1 
Chlorpyrifos 
B1 8.5 133.5 
B2 9.1 142.9 
B3 8.8 138.5 
S1 6.2 97.5 
S2 4.0 62.4 
S3 5.4 84.3 
S4  6.4 100.0 
S5 6.8 106.8 
S6 6.7 104.9 
TBA 
B1 8.6 135.0 
B2 8.1 126.4 
S1 6.1 95.3 
S2 6.7 104.5 
S4 3.2 50.7 
B: spinach leaves without pesticide; Si: spinach leaves treated with pesticides. 
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Table 28 (cont). 
Slope Spinach leaves 





B1 9.2 144.5 
B2 10.2 159.7 
S1 4.9 77.3 
S2 6.6 104.2 
S3 6.1 95.5 
S4 5.9 92.8 
Chlorpyrifos 
B1 9.0 140.8 
B2 10.0 157.2 
B3 9.5 149.3 
S1 6.1 95.4 
S2 4.1 64.1 
S3 5.9 92.0 
S4 6.9 109.0. 
S5 7.5 118.3 
S6 6.4 99.8 
TBA 
B1 8.7 136.1 
B2 8.4 131.6 
S1 7.0 109.5 
S2 7.0 110.5 
S4 3.3 52.5 
B: spinach leaves without pesticide; Si: spinach leaves treated with pesticides. 
 
By way of example, Figure 70 shows the spectra registered for S2 (spinach leave 
treated with TBA) before and after the application of HPCIM. Figure 70A corresponds to 
the less degraded area, while Figure 70B corresponds to the most affected area. As 
expected, the absorbance in Figure 70A for Chl a was higher than that of in Figure 70B, 
since the degradation degree was lower in the Figure 70A.  
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Figure 70. Spectra of a spinach leave treated with TBA before and after applying the 
HPCIM method. The spectra correspond to: sample measured directly (green), interferent 
(red) and pure Chl a (blue). A) Less affected area of spinach leave (light green) and B) most 
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Reflectance indices for Chl quantification 
Several authors have suggested different spectral vegetation indices such Macc01 
[69] and Normalized difference vegetation index (NDVI) [70] to know Chl contents in 
spinach leaves. The main types of indices are derived from three forms; red edge, 
normalized difference (ND) and simple ratio (SR). Many of the indices proposed to date 
are mentioned by Croft et al [71]. In the present work Macc01 and NDVI were utilized. 






  NDVI is related to plant health and also with the highest nitrogen uptake by 
leaves, consequently it is also associated to the relative amount of Chl.  The equation used 
was:  




Macc01 and NDVI were used to obtain the amount of Chl in spinach leaves, 
treated or untreated with pesticides, and therefore, to know the damage caused by 
pesticides. Figure 71 summarizes the values of the two indices for each spinach leave. 
Moreover, they show the Chl contents in those spinach leaves treated with pesticides by 
the HPCIM method.  Figure 71A corresponds to the values obtained by the HPCIM method 
whereas Figure 71B and Figure 71C correspond to the reflectance indices obtained by the 
NDVI and Macc01 methods, respectively.  
As can be seen, NDVI gave more similar values to real images of leaves than 
Macc01 (see section 3.3.1) and therefore, NDVI better correlate with the values obtained 
by the HPCIM method. Using NDVI, blank values were higher than samples (considering 
blanks the leaves without pesticides treatment). So, regarding to treated leaves, most 
damaged leaves provided lower Chl contents. On the contrary, Macc01 values did not 
correlate with the visual inspection results. Finally, NDVI and HPCIM were chosen for the 
study of the leaves damage.  






Figure 71. Graphic of Chl a content obtained by the HPCIM method (A), and graphic of 
reflectance index obtained with the NDVI (B) and the Macc01 (C) methods. The values 


















































































Chl content in leaves is an informative indicator of plant health. The effect and 
action mode of herbicides, detergents and different kinds of environmental stress can be 
established by determining the amount of Chl in leaves. In this work a HPCIM method was 
developed to determine Chl a content in spinach leaves. Diffuse direct reflectance 
measurements of spinach leaves were used to carry out the HPCIM method. The results 
obtained by this method were compared with the results obtained by extraction of Chl 
with ethanol. Similar results were achieved in both cases. Therefore, the proposed 
method using diffuse reflectance combined to HPCIM is a satisfactory alternative to 
determine Chl a in spinach leaves. 
The diffuse reflectance method was used to evaluate the degree of degradation 
of spinach leaves under different pesticide treatments. The results indicated that the 
damage generated by TBA was higher than the damage produced by trifluralin and 
chlorpyrifos.  
Furthermore, the HPCIM method was applied to spinach leaves treated with 
three different pesticides to know the effect of each of the pesticides on them; two 
different reflectance índices to Chl quantification were also applied on those spinach 
leaves. NDVI reflectance index and HPCIM method gave similar values of chorophyll a and 
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5. GENERAL CONCLUSIONS 
 
The works presented in this Thesis are aimed at the development of new 
strategies for estimating the presence of emerging in presence or absence of legislation 
contaminants in several environmental matrices from different sources. The 
environmental matrices studied were water (surface water and wastewaters), biota and 
sediments.  
In this Thesis, the proposed analytical strategies have been addressed by using 
two approaches: (i) IT-SPME coupled to recently developed chromatographic techniques 
such as CapLC and UHPLC with DAD or MS detection, and (ii) in situ analytical devices. The 
former strategy has been successfully used to estimate pesticides and plasticizers in 
surface water, wastewater, biota and sediments samples. The second strategy is based on 
the development of methodologies that can be implemented on-site for analyte detection 
via visual inspection or with spectroscopic techniques. These approaches have been 
developed for the study of the presence of fat and casein in wastewaters generated by the 
dairy industry, ADP in cosmetic wastewaters, and to know the damage produced by 
different pesticides in spinach leaves with very promising results.  
Table 29 summarizes the analytes and the matrices combined with the respective 
proposed strategy that have been described in this work  
Part of this Thesis has focussed on the determination of DEHP in three of the 
environmental compartments, water, biota and sediment, since this compound could to 
accumulate in these environmental matrices due to its low water solubility and highly 
hydrophobic nature. Chl a has also been studied in a biological sample. The analytical 
strategies proposed for the other target analytes studied in this Thesis (see Table 29) have 
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Table 29. Summary for the analytes, matrices and proposed strategies that have been 
described in this Thesis.  
 
IT-SPME coupled to miniaturized LC techniques 
In this Thesis, IT-SPME in in-valve modality coupled to CapLC and UHPLC 
combined with DAD or MS detection have been proposed to estimate the following 
analytes: simazine, atrazine, terbutylazine, diuron, isoproturon, chlorphenvinfos, 
chlorpyrifos, trifluralin and DEHP. Table 30 summarizes some analytical characteristics of 
the proposed analytical strategies.  The results obtained have demonstrated the suitability 
of the proposed methods to control water quality in relation to these priority substances 
according to the maximum concentration levels established in the legislation. IT-SPME 
assembly increases sensitivity in approximately 100 times compared with direct sample 
injection. Furthermore, IT-SPME is a free solvent extraction technique and minimizes 
sample manipulation. As can be seen in Table 30, the LDs reached by the proposed 
methods are satisfactory; however, IT-SPME offers the possibility to even improve then 
by, for example, increasing the in-tube capillary column length if lower detection limits are 
required. Both strategies have shown satisfactory analytical parameters. In addition, 
rapidity and automatization of the analytical process have been improved. The recovery 
study revealed the absence of matrix effects for most of the analytes, except for DEHP 
when using UHPLC. Therefore, the combination of these advantages results in cost 
effective analytical strategies to determine the target analytes in water matrices.The 







Triazines IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC - - 
Nitroaniline IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC - - 
Phenylureas IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC - - 
Organophosphorus IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC - - 
Phtalates IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC IT-SPME-MinLC 
Fat - in-situ analysis device - - 
Casein - in-situ analysis device - - 
ADP  in-situ analysis device - - 
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Table 30. Some characteristics of IT-SPME coupled to miniaturized LC techniques. 
 
This works has shown that the on-line IT-SPME-Cap LC-DAD methodology can be 
applied to the determination of dialkyl and monoalkyl phthalates, in spite of the wide 
range of their polarity (the log Ko/w of the compounds tested varied from 2.5 to 7.5). In 
addition, the results obtained also demonstrate the possibility of extending the IT-SPME-
Cap-LC to DEHP degradation products such as DBP, DEP and MEHP, which are of special 
interest to establish the mechanisms of degradation and bioaccumulation in the aquatic 
environment. The main advantages of the proposed procedure are the satisfactory 
sensitivity, simplicity and rapidity (30 min), because sample treatment is reduced to a 
minimum (pH adjustment). This avoids the contact of the sample with glassware and 
plastic materials (for example, extraction cartridges used in SPE based methods). The 
method also avoids the employment of organic solvents and evaporation steps, since the 
unique required solvent is the solvent employed for the CapLC separation step.  
The determination of DEHP in biota and sediments has also been successfully 
carried out. The considerable reduction on the amounts of sample and chemicals in 
reference to other procedures proposed in the literature can also reduce the risk of DEHP 
 Environmental matrices 



























































- MSPD MSPD 
Extraction/ 
preconcentration 
IT-SPME IT-SPME IT-SPME 
Separation UHPLC/CapLC CapLC CapLC 
Detection MS-MS/DAD DAD DAD 
Validation  
(%R) 
80-109 95-111 87-110 90-106 87-110 91±15 80±20 
LOD (µg/L) 0.005-2.5 0.005-0.025 0.01-0.1 0.01-0.04 0.005-0.1 10 8 
RSD (%) 2-20 14-20 3-17 4-19 2-20 <10 <10 
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overestimation due to background contamination. The proposed strategies can help to 
establish an environmental quality standards (EQS) value for biota and sediments. It 
should be noted that any EQS has been established yet for these environmental matrices. 
In addition, it can contribute to estimate experimental BCFs values in biota. 
 
In situ analysis devices 
The second objective of this Thesis was the development of in situ analytical 
devices. For this aim, different strategies have been proposed to determine several 
contaminants in wastewater. Fat and casein were determined in effluents from dairy 
industry, and ADP in effluents from cosmetic industry. Table 31 summarizes some 
characteristics of such in situ methods. 
The method proposed to determine fat consisted in manual filtration of 1 mL of 
the dairy wastewater samples through 13 mm diameter nylon membranes, and direct 
monitorization of the lipid on the membrane surface by FTIR-ATR. During sample 
preparation, organic solvents and additional solvents such as delivering pumps or vacuum 
systems were totally avoided. Moreover, neither prior washing of the membranes nor 
exhaustive drying steps to eliminate water before measurement were required.  
Casein and ADP have been determined with a polymeric sensor composed by 
PDMS, TEOS, NQS and SiO2NPs. This composite was directly added to wastewater samples, 
and several minutes later if was processed by UV-Vis reflectance or by digital analysis 
using GIMP.  
 The results obtained show that the NQS-based sensor allowed the in situ analysis. 
In particular, qualitative analysis of dairy and cosmetic effluents could be continuously 
performed. Reagent preparation and use of equipment were not strictly necessary for 
casein and ADP determination; it was only required the use of the naked eye. The main 
advantages of the NQS sensor are rapidity, simplicity, portability and the minimization of 
reagents handling. 
In the case of casein, the results obtained by digital image analysis and diffuse 
reflectance were compared with BCA assay. All methods presented similar sensitivity and 
reproducibility, but it was found that the BCA reagent degraded while the polymeric 
sensor remained stable. The proposed method overcomes one of the main limitations of 
the conventionally used BCA assay, the degradation of the reagents.  
All the procedures proposed to control the quantity of contaminants in different 
types of wastewaters (FTIR-ATR and polymeric sensor) are simple, rapid and cost-
effective. In addition, various samples can be analysed in only 15 min.  
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Table 31. Some characteristics of in situ analytical strategies 
 Fat Casein ADP 
Types of effluent 
analysed 
Dairy industry Dairy industry Cosmetic industry 
Technique FTIR-ATR 
UV-Vis reflectance  
+ intensity colour 
UV-Vis reflectance  
+ intensity colour 
Visual inspection - X X 
Validation - BCA assay - 
Derivatization - NQS NQS 
Analysis time 10 min 10 min 15 min 
LOD 0.5 mg/L 15 mg/L 4 mg/L 
 
Finally, a HPCIM method to determine Chl a in spinach leaves has been proposed. 
Chl content is considered as a way to evaluate the health status of plants and therefore 
allows pesticide toxicity assessment. The results obtained by HPCIM method were 
compared with results obtained by extraction of ethanol and similar values were obtained. 
The HPCIM method is a suitable approach to determine Chl a in spinach leaves; 
accordingly, this method can be used to evaluate the degree degradation of spinach 
leaves under different pesticide treatments.  
Summarizing, this Thesis covers two of the new trends in Analytical Chemistry: (i) 
the development of analytical methods that minimize the steps in the analytical process, 
in particular in the sample pretreatment step, and (ii) the development of rapid, cost-
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a  b  s  t r a  c  t
In this  work,  in-tube solid phase microextraction (IT-SPME)  coupling with ultra-high-pressure  liquid
chromatography tandem  mass  spectrometry (UHPLC–MS/MS) multiresidue analytical  method  has been
proposed for the first  time  for  on-line enrichment  of 9  analytes  included  in  Water  Frame Directive
2000/60/EC  (WFD).  The  device  was equipped  with  a  GC  TRB-5  capillary  column,  used  as  pre-concentration
loop,  and two  conventional  six-port injection valves. Water sample and desorption solvent volumes
were tested.  The optimum  conditions  were 4 mL of processed sample  followed  by elution  with  40 mL
of methanol.  The  analytes  were  detected with  a  mass spectrometer after being ionized positively
using  an electrospray  ionization (ESI) source. The method  presents  good  linearity  over  the  range
assayed,  0.025–2.5  mg/L  for  chlorpyriphos and 0.25–25  mg/L for the other  tested compounds  and LODs
between  0.025  mg/L and  2.5  mg/L. Enrichment  factors  ranged  from  2.5  to 10. Intra and inter-day varia-
tion coefficients  were <26 and 31.6%  respectively.  Once validated,  the method  was  applied  to several
water  samples from  different  sources demonstrating  that  it  achieves the  on-line enrichment  of  the ana-
lytes with  the advantage of minimum  sample  manipulation,  and the identification  and  quantification  of
some organic  pollutants in  water  samples  in  the range of low  parts-per-billion.  The method  provided
similar analytical  characteristics  as  those  obtained  in  the  established  couple  IT-SPME–Capillary  Liquid
Chromatography (CapLC).
© 2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
During the last decade and because of the use of many chemical
substances without any control, the study of contaminants course
in  the environment has become of interest for the  European Union
(EU) [1].  Many of these contaminants are characterized by a  strong
persistence which explains their wide presence in the soil–water
environment and their accumulation in  fatty tissues [2]. In this con-
text, strict regulations have been established. The European Union
adopted the Water Framework Directive 2000/60/EC in  the  field of
water policy. The purpose of this  directive is to create a  protective
framework for all  inland surface waters, transitional waters, coastal
waters, and groundwater in order to prevent deterioration and pro-
mote their sustainable use [3]. Directive 2008/105/EC lays down
environmental quality standards (EQS) for  priority substances and
certain other pollutants as provided for in  Article 16 of Directive
∗ Corresponding author. Tel.: +34 963544118; fax:  +34 963544954.
E-mail  address: ana.masia@uv.es (A. Masiá).
2000/60/EC, with the aim of achieving good surface water chemi-
cal status and  in accordance with the provisions and objectives of
Article 4  of that Directive [4].
Table 1  summarizes the most representative chromatographic
procedures described in  the literature during the  last five years for
the analysis of pollutants in  water samples. Multiresidue analysis
based on gas chromatography (GC) and liquid chromatography (LC)
are increasingly common, generally, coupling to mass spectrometry
(MS) or tandem MS (MS/MS).
Nowadays, most modern pesticides are characterized by
medium to high polarity and thermal stability that make LC the
favored analytical separation technique. Indeed, coupling LC to MS,
or tandem mass spectrometry (MS/MS) has become a  powerful
tool for pesticide multiresidue analysis of food  and  vegetables
or in water at sub-mg/L level. Traditionally, liquid–liquid extrac-
tion (LLE) has been used to detect organic micropollutants in
liquid samples but this procedure requires a  large volume of
solvents and  was, subsequently, largely, replaced by solid-phase
extraction (SPE), which uses less  solvent- and is less time con-
suming than the  LLE [12].  Nowadays, the general trend is  to
0021-9673/$ – see  front matter ©  2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
http://dx.doi.org/10.1016/j.chroma.2013.07.019







































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































simplify the sample preparation, to diminish the  sample volume
needed, the number of off-line steps and  the amount of solvents
employed. In this sense, in-tube solid-phase microextraction
(IT-SPME) envisages as  one of the most useful approaches for sam-
ple preparation [10].  IT-SPME is  a  mode of SPME which typically
uses a  GC  capillary column with a  proper coating to extract the
analytes.
The aim of this  work is to show how to couple IT-SPME, a  tech-
nique that needs relatively low  pressure, and UHPLC that operates
to relatively high pressure. A multiresidue analysis of nine prior-
ity substances included in Directive 2008/105/EC (Supplementary
material, Table 1S), by in-tube solid phase microextraction cou-
pled to ultra-high pressure liquid chromatography–electrospray-
tandem mass spectrometry (UHPLC–QqQ-MS/MS) in  inland surface
waters was developed. This procedure has been chosen to reach
selectivity and sensitivity necessary to determine organic pollut-
ants in water samples. The new coupling is compared with the pre-
viously established IT-SPME and  Capillary Liquid Chromatography
(CapLC) [21].  In  this context, the combination of in-valve IT-SPME
and CapLC is a  good option for the  rapid and cost effective analy-
sis of organic pollutants in  waters, because the required sensitivity
can be reached by  processing relatively large sample volumes. This
paper demonstrates that UHPLC coupled to IT-SPME is also a viable
alternative.
2. Materials and methods
2.1. Reagents and standard solutions
Atrazine, Chlorfenvinphos, Chlorpyriphos, Di (2-ethylhexyl)
phthalate (DEHP), Diuron, Isoproturon, Simazine, Terbuthylazine
and Trifluralin were purchased from Sigma–Aldrich (Stein-
heim, Germany), all of them with the highest available purity
(>99.7%).
Individual standard solutions were prepared in methanol at the
concentration of 100 mg L−1 and the  working standard solution
was prepared by mixing 100 mL of each individual standard solu-
tions and diluting with methanol to a  final volume of 10 mL.  Daily
working solutions were prepared diluting mixed standard solu-
tion containing all  analytes at different concentrations. All solutions
were stored in  amber glass bottles at 4 ◦C.
Methanol (gradient grade for liquid chromatography) from
Merck (Darmstadt, Germany) was used to elute analytes from the
capillary column.
MilliQ water and methanol, both with ammonium formate
10 mM,  were prepared as mobile phase in  LC–MS/MS. High purity
water was  prepared using a  Milli-Q water purification system (Mil-
lipore, Milford, MA,  USA).
2.2. Glassware
Because of phthalates are present in the analytical laboratory,
special care was taken to avoid the contact of reagents and  solutions
with plastic materials. Scrupulous cleaning and design of qual-
ity control procedures ensure analytical results free of systematic
errors and false positives.
The glassware used for the  analysis was washed with deter-
gent, rinsed with tap water, ultrapure water (Millipore, Milford,
MA,  USA), acetone from Merck (Darmstadt, Germany) and dried in
an oven at 150 ◦C  for 2 h. This material was  stored in aluminum foil
to avoid adsorption of phthalates from the air.
2.3. Analysis of real water samples
Water samples from different sources were analyzed: 4  waste
water samples, 2  influents (IWW)  and 2 effluents (EWW), 4 River
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Fig.  1. Configuration of IT-SPME–UHPLC–QqQ-MS/MS.
Waters (SW) and 2 coastal waters (CW). In the  laboratory, water
samples were kept frozen at −20 ◦C  in  glass bottles until the  analy-
sis.  Before the  analysis, both surface and waste waters were vacuum
filtered through 1  mm paper fiber filter followed by  90 mm glass
filter (0.7 mm) (VWR, Barcelona, Spain) and  coastal samples were
only centrifuged to eliminate particles or any material suspended
on them. Surface and wastewater were filtered because of the pres-
ence of higher concentrations of suspended solids than in  coastal
waters.
2.4. In-tube solid phase microextraction (IT-SPME)
The process IT-SPME used in  this work was based on that
reported by Campins-Falcó et al. [10].  However, substantial mod-
ifications of the  configuration were carried out for coupling
IT-SPME–UHPLC–QqQ-MS/MS (see Fig. 1).  Two six port valves were
used for sample preparation to prevent the  high backpressures
of the UHPLC column, which could negatively affect the  IT-SPME
system.
For IT-SPME, a  GC TRB-5 capillary (40 cm × 0.32 mm i.d.),
coated with 5%  diphenyl-95% polydimethylsiloxane (PDMS) (3  mm
film thickness) was used (Teknokroma, Barcelona, Spain). This
capillary was employed as “injection loop” connected to a  con-
ventional six-port injection valve, which at the same time was
connected to other injection valve containing a  5 mm internal
loop to cancel injector pressure for UHPLC. Capillary connec-
tions were facilitated by the  use of a 2.5 cm sleeve of 1/16 in.
polyether ether ketone (PEEK) tubing at each end of the  capil-
lary.
Water samples (4.0  mL)  were passed through the capil-
lary in valve 1 by means of a 1.0 mL  precision Hamilton
syringe. Then, 40 mL of methanol were injected in valve 1 to
desorb the analytes from the extractive phase of the  GC cap-
illary, and the second valve was manually rotated to INJECT
position, so the analytes were  transferred to the  analytical col-
umn  by  the mobile-phase for separation and detection (see
Fig. 1).
2.5. CapLC–DAD–MS
The capillary chromatographic system consisted of a capil-
lary pump (Agilent 100 Series, Waldbronn, Germany) equipped
with a  Rheodyne model 7725 injection valve and coupled to
an  Agilent Zorbax SB C18-column (150 mm × 0.5 mm, 3.5 mm).  A
photodiode array detector (DAD, Hewlett-Packard, 1040 M Series
II) was  coupled to a  data system (Agilent, HPLC ChemStation)
for data acquisition and calculation. The signal was registered
in  the  DAD detector and  it was  monitored at 230 nm.  The cor-
responding spectra were saved. A  spectra library of the  pure
compounds was  performed. The mobile phase was  a mixture
of acetonitrile (A)–water (B) in  gradient elution mode: 40% B
between 0 and 3 min, after up to 60% in  11 min. Afterwards an
increase of B  up to 100% was  applied in  2 min. Once at 100% B
this was hold for 10 min  to decrease again to 40% in  3 min. A
column flow at 10 mL min−1 was used throughout the  run and
the injected sample volume was the internal volume of the  IT-
SPME capillary loaded with the  cleaning solvent (4  mL of standard
or sample and 100 mL of nanopure water as cleaning solvent
was processed in  IT-SPME step). The  mass spectrometer was an
Agilent G6140A quadrupole system working a  drying gas  temper-
ature of 350 ◦C, drying gas  flow of 4  L min−1,  nebulizer pressure of
35 psi and  a capillary voltage of 4000 V. Data were obtained using
the  same m/z precursor ions selected for the UHPLC (see Table
2S).
2.6. Ultra high-pressure liquid chromatography–triple
quadrupole-mass spectrometry
The chromatographic instrument was  an HP1200 series
LC – an  automatic injector, a  degasser, a  quaternary pump
and a  column oven – combined with an Agilent 6410 triple
quadrupole (QQQ) mass spectrometer, equipped with an  electro-
spray ionization (ESI) interface (Agilent Technologies, Waldbronn,
Germany).
Specifically for this work and to carry out IT-SPME, autosam-
pler was annulated to perform manual injections through IT-SPME
device coupled to the chromatographic system. This was achieved
by connecting the  pump and the  column to the  proper positions of
the  six valve gates injection.
Data were processed using a  MassHunter Workstation Soft-
ware for qualitative and  quantitative analysis (A  GL  Sciences, Tokio,
Japan).
The chromatographic column used for UHPLC was a  Pheno-
menex Kinetex XB C18 100A (50 mm × 2.10 mm) with a  1.7 mm
particle size (Phenomenex, Torrance, USA). The column tem-
perature was kept at 30 ◦C  and the volume injected was  5  mL,
corresponding to the  volume of internal loop of the  injection valve.
A binary mobile phase at flow rate of 0.2 mL min−1 with a gradient
elution was used. Milli-Q water and  methanol both with 10 mM
ammonium formate were used as mobile phases. The linear gradi-
ent was  as follows: 0 min (75%  methanol), 5 min  (75% methanol),
7 min  (98% methanol), 20 min (98%  methanol). Then, the mobile
phase returns to the  initial conditions with an  equilibrium time of
12 min.
The ESI conditions were: capillary voltage 4000 V, nebulizer
15 psi, source temperature 300 ◦C  and  gas flow 10 L min−1. The
ionization and fragmentation of the compounds were optimized
injecting individual solutions of analytes directly and using the
optimizer program. The empirical formula and  the molecular
weight of each compound were introduced and  a  fragmentor range
between 10–150 and a  collision energy range between 10–100 V
were tested. MS/MS  was performed in the  SRM mode using ESI
in positive mode. For the selected transitions and other parame-
ters see Table 2S supplementary material. For each compound, two
characteristic fragmentations of the  protonated molecule [M+H]+
were monitored, with the  exception of trifluralin, the first and
most abundant one was used for quantification, while the second
one was used as a qualifier, according to the  Commission Decision
2002/657/EC [28].
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3. Results and discussion
3.1. Optimization of IT-SPME
For coupling IT-SPME, a  technique that needs relatively low
pressure, and UHPLC that operates to relatively high pressure, sev-
eral valve configurations were  tested. To  our knowledge, previous
studies used LC systems that generated low pressure than UHPLC,
such as conventional LC (up to 300 bars) or Cap LC (up to 100 bars).
Most of the configurations reported only use one valve and the
pass of the mobile phase through the capillary loop is  mandatory,
independently that desorption were performed in dynamic or
static mode [11,12,15,21]. However, in  our case, this configuration
gave problems because the  capillary loop was always broken near
to the PEEK sleeve due  to the  high pressure of the  UHPLC (up to
600 bar). To solve this problem, a  second valve was coupled to
prevent the  exposition of the capillary loop to high pressures as
shown in Fig. 1. This second six-port valve has an  internal loop
of 5 mL of steel, which is able to support these high pressures. It
receives the analytes eluted from the  capillary loop engaged to
the first valve and  isolates it from the  system pressure because in
the LOAD position it is connected to the capillary and  to the  waste
at atmospheric pressure. Then, to transfer the  analytes from this
loop to the analytical column, the valve is rotated to the inject
position connecting the  loop with the UHPLC system and  leaving
the capillary out of the  UHPLC system backpressure.
Sample and eluent volumes were tested to optimize the  in-tube
procedure and  to obtain the maximum enrichment factor: ratio
between the  analyte concentration in  5  mL injected volume and the
initial concentration in the  standard or water samples. For this pur-
pose, samples were spiked with 10 ng of each compound studied.
The resulting concentration was variable depending on the sample
volume (in the range 1–10 mL). Fig. 2 shows the chromatograms
obtained with the  different volumes of water (2, 4, and 6  mL)  and
methanol (30, 35, 40 and 45 mL)  tested. For a  certain volume of
water, the  signal obtained is  different depending on the volume of
methanol used to elute analytes. However, the optimum methanol
volume for desorption can also vary in function of the  water volume
passed through the  capillary because depending on  it and by  the
breakthrough, inherent to the chromatographic process, the ana-
lytes could be adsorbed in  different parts of the  capillary. However,
for most of the water volumes, the strongest signal corresponded to
an elution volume of 40 mL  of methanol. The elution volume must
be enough to desorb the analytes from the capillary loop and carry
them to the second valve 5 mL  internal loop. To select the methanol
volumes tested, the  volume of the capillary plus the  connection
between both valves and the second loop (33 mL)  was taken  into
account.
Only desorption using methanol and acetonitrile was tested
for optimization because the DEHP is very apolar and the  use
of the mobile phase as  elution solvent or other methanol–water
or acetonitrile–water combinations did not  give proper results
because the desorption of DEHP was not completed. Methanol and
acetonitrile provided similar results. Thus, methanol was chosen as
was also used for the liquid chromatographic separation.
Fig. 3 shows the chromatogram corresponding to 1  ng of chlor-
pyriphos and 10 ng of the other compounds concentrated from
different water volumes, the chromatographic signal is attained
more or less  constant until 4 mL  water, whereas for higher water
volume, the chromatographic signal clearly dismishes.
For most analytes, similar signal intensity is obtained with water
volume ranged between 1 and 4 mL while the signal decreases grad-
ually for higher volumes because some breakthrough of the  analyte
occurs. The volume of water processed against the  area obtained
for each pesticide, using 35, 40 and 45 mL of methanol to elute the
compounds are outlined in  Figs. 1S, 2S and  3S.
Table 2
Recoveries (%) obtained using 40 mL  methanol to elute analytes from the  loop.
Compounds Water volume (mL)
1  2  3 4  5 6  7  10
Dehp 33  33 31 30 17 13  7 4
Chlorfenvinphos 67  65 64 65 53 49  39 31
Chlorpyriphos 20 18 18 18 21 14  13 5
Trifluralin 14  14 13 12 6 8  7 5
Diuron 3  3 3  3  2 1  1 0
Terbuthylazine 13  13 12 12 9 7  5 3
Atrazine 9  9 9  9  8 3  3 1
Isoproturon 5  5 4  4  4 3  2 2
Simazine 4  4 3  3  2 7  6 3
Table 2 shows the recoveries obtained for all tested volumes
of water processed and 40 mL methanol. The absolute recoveries
of the in-tube SPME were calculated by comparing the amount of
analyte in  5 mL extract, which is  the amount of the analyte trans-
ferred to the analytical column, with the total amount of analyte
passed though the  GC extraction capillary. The amount of analyte
extracted was  established from the peak areas in  the  resulting chro-
matograms and from the calibration equations constructed through
the direct injection of 4 mL  of water fortified with increasing con-
centrations of the  analytes of interest, ranging from 0.1 to 10 ng for
chlorpyriphos and from 1 to 100 ng for the other compounds.
Absolute recoveries results varied from 0.34 to 67.00%. The high-
est recoveries were achieved for chlorfenvinphos, chlorpyriphos,
terbuthylazine, trifluralin and DEHP. The values obtained are in
agreement with the  literature for SPME [10]. Although for some
compounds the recoveries are low, the  technique provides lower
LODs due to high volume processed (4 mL).
Fig. 4S represents graphically the recoveries obtained in Table 2
for each analyte studied. It can be observed that for most com-
pounds, the  highest recoveries are reached for volumes ranging
from 1 to 4 mL, with exception of chlorpyriphos and simazine, the
highest recoveries of which correspond to 5 and 6  mL water respec-
tively.
3.2. Validation parameters
Linear or dynamic range, sensitivity, precision and accuracy of
the method were evaluated.
The linear or dynamic range was  established using eight calibra-
tion points between 0.1 and 10 ng for chlorpyriphos (equivalent to
a  concentration of 0.025 and  2.5 mg/L) and  between 1  and  100 ng
for the  other analytes (equivalent to 0.25 and 25 mg/L).
Calibration equations obtained are listed in Table 3. The linearity
through the  studied concentration range was good, with correlation
coefficients higher than  0.99 for all target compounds except for
DEHP, because in  most of cases contaminated blanks were detected.
Although a scrupulous cleaning of the  material was made, DEHP is
widely used as additive in  the  production of plastic, cellulose and
many other goodness. DEHP is a  ubiquitous contaminant –  found
at low concentrations in  methanol, triazine standards or the plastic
conductions of the  HPLC. Since DEHP is  not bound in  plastic or other
material, it  slowly leaches out causing contamination. Sensitivity
was estimated by the limits of detection (LODs) that were deter-
mined as the  lowest pesticide concentration providing a  qualified
transition (SRM2) with a  signal-to-noise ratio (S/N) ≥ 3.
LODs were estimated by  two different ways which were com-
pared. Firstly, the limits of detection were determined experimen-
tally by processing automatically standard solutions containing
decreasing concentrations of the analytes in UHPLC–MS/MS sys-
tem. Next, LODs were determined experimentally by  means of
direct injection of 4 mL  distilled water fortified with increasing con-
centration of standard solutions in  the  IT-SPME–UHPLC–MS/MS
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Fig. 2. Chromatograms obtained for the  different volumes of water and methanol tested.
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Fig. 3. Analytical signals obtained passing 1  ng of chlorpyriphos and 10 ng of the other compounds in different water volumes.
system. It can be concluded that for a  majority of the analytes
the LODs were markedly reduced by  the in-tube-SPME approaches
with respect to direct injection method (Tables 3  and  4).  The
achieved detection limits were  compared with those obtained by
IT-SPME–CapLC–DAD–MS (see Table 4). This table also shows the
required LODs in accordance with European Directive [4]. Both cou-
ples, UHPLC and CapLC, provide similar results.
Only for an analyte, simazine, LOD according to the  require-
ments of this  Directive [4] was not achieved. Therefore, future work
will go on  the  optimization of the method to get lower LODs for all
target compounds. A  proper solution to improve the LODs would
be to use a  larger loop on the second valve since only a  fraction of
5 mL of the  40 mL used to desorb the  analytes was finally injected
in the  UHPLC. An alternative strategy, also possible, would be to
enlarge the in-tube capillary to increase the amount of the  ana-
lytes adsorbed onto the  capillary. LODs obtained by  UHPLC–MS/MS
system are also summarized in Table 3.  As it can be seen IT-SPME
improved LODs achieved by UHPLC.
Precision was evaluated by determining intra-day and inter-day
coefficient of variation. Intra-day values were obtained processing a
standard solution of pesticides containing 10 ng/mL of each analyte
from three analyses performed on  one day, whereas the inter-day
results were achieved by analyzing three standard solutions of the
same concentration (50 ng/mL) injected in  different days.
The intraday and interday relative standard deviations (RSDs)
were <26% and  31% respectively (see Table 3).  They can be consid-
ered acceptable at the  concentration levels tested and in accordance
with published SPME papers [10].
The accuracy of the described in-tube SPME procedure was
guaranteed through a  recovery study to assess the  presence of pro-
portional systematic error attributable to parameters of measure
system, procedure or the method.
Recoveries were tested processing real water samples (deion-
ized water, influent-waste water, effluent-waste water and
superficial water) spiked with 1  ng chlorpyriphos and 10 ng other
compounds. The recovery was determined against the  calibra-
tion curve obtained as the  average of two  analyses of the  spiked
water samples (4  mL)  at different concentrations of each analyte.
If one compound initially existed in  water samples, background-
subtracted peak area was used to calculate the recovery. As
observed in  Table 5,  the method provided suitable recovery of all
the analytes with the  exception of DEHP in  the different types of
water tested.
Finally, the specificity and selectivity of the method was  estab-
lished by the analysis of blank samples. It is well  known that
the most important problem concerning phthalate analysis is  the
risk of contamination, resulting in false positive results and over-
estimated concentrations. The sources of contamination can be
present in  any step of the analytical procedure. To check the
presence of phthalates in the  chromatographic system, between
two consecutive injections of the analytes a  blank of methanol
was also processed as a  preventive action in order to ensure for
possible carryover or other contaminant effects. The presence of
phthalate esters was detected in the chromatograms, which means
that it was  also extracted in the  in-tube SPME device; therefore,
it was  necessary to subtract the  peak area of this  blank to the
area values of the  water samples in  order to quantify this ana-
lyte in  the samples. Fig. 5S shows analytical signals corresponding
to elution time of DEHP in  a  methanol blank, a standard 0.5 ppb
and a  water sample. The peaks are not overlapped because the
HPLC filters were  blocked up, so the  retention times are lightly
moved.
In comparison with more conventional extraction procedures
such as  SPE or other reported in Table 1,  it should be outlined
that, even though this method presents very low  recoveries (see
Table 2), it allows to reach high enrichment factors. This fact
turns it into a  useful and suitable analytical method because it
allows to achieve lower limits of detection, increasing sensitivity
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Table 5
Recoveries (%) obtained in  spiked water samples.
Compounds Recoveries in  spiked water samples
Deionized water Effluent wastewater 2 Influent wastewater 2  Surface water
Dehp 105
Chlorfenvinphos 134 92 45 94
Chlorpyriphos 80 55 78 79
Trifluralin  88 85
Diuron  121 78 25 110
Terbuthylazine 89 61 45 79
Atrazine 166 52 12 95
Isoproturon 106  75 22 100
Simazine  110  70 8  104
Table 6
Concentrations calculated for the  water samples by IT-SPME–UHPLC–MS/MS (mg/L).
Compounds Concentration (g/L)
Efluent wastewater Influent wastewater Superficial water Coastal water
4  mL 4 mL  10 mL 4  mL 4  mL 10 mL 4  mL 4 mL  4  mL 4 mL  10 mL 4 mL 4  mL
EWW1  EWW2 EWW1 IWW1 IWW2 IWW1 SW1 SW2 SW3 SW4 SW5 CW1 CW2
Dehp
Chlorfenvinphos 0.17 0.20 0.17 0.21 1.98 0.19
Chlorpyriphos 0.03 0.23 0.03 1.2 1.5 2.25 0.14 3.07 1.39 0.24 0.23
Trifluralin  0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12 0.12
Diuron  0.90 1.29 2.02 4.37 0.63
Terbuthylazine 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 0.07 7.58 8.05 0.07 0.07
Atrazine 0.71 0.01 0.76
Isoproturon 0.08 0.07 0.08 0.07 1.70 2.32 0.21
Simazine  0.37 2.04 0.11 2.84
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Fig.  4. IT-SPME–LC–MS/MS chromatograms of several identified pesticides in the water samples analyzed.
100 times approximately compared with preconcentration off-line.
IT-SPME also makes easier the sample preparation favouring the
green analytical chemistry in  comparison with classical extraction
procedures.
3.3. Application to  real samples
Table 6 shows the  results in  mg/L. In all  samples, at least
two of the studied compounds were detected. DEHP, chlorpy-
riphos, trifluralin and terbuthylazine appeared most frequently
in samples. DEHP and trifluralin were  found in  all samples at
concentrations over the  legislation. Moreover trifluralin is detected
in  all  samples with constant concentration. Meanwhile, chlor-
pyriphos was  detected in  11 samples, 9 of which exceed the
maximum allowable limits. Sample SW5  detects the presence of
diuron and isoproturon, while SW3  and  SW4  are contaminated
by terbuthylazine. In all cases, the  residue of pesticide found is
over the maximum allowed concentration established in the  EQS
[4].
Fig. 4 shows some chromatograms of analytes detected in  the
sample: in chromatogram A  and B  are shown both transitions
selected for chlorfenvinphos and  chlorpyriphos respectively for
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sample CW1. The less  intense transition (SRM2) was used for
the confirmation of each analyte, while for quantitative purposes
the peak area of the most intense transition (SRM1) was  consid-
ered. The chromatogram C  presents both selected transitions for
chlorpyriphos in waste water samples IWW1  and  EWW1.  In out
sample, peak areas from quantitative and confirmatory transitions
are decreased because of depuration treatment.
4. Conclusions
In this study, a  suitable method based on  in-tube SPME in
combination with UHPLC–MS/MS that provides a  useful way for
identification and  quantification of some organic pollutants in
water samples has been developed. The proposed configuration is
based on two coupled six port valves using static desorption to
eliminate the over-pressure problems of UHPLC system.
The in-tube SPME assembly used, permits the on-line
enrichment of the analytes in  the range of low parts per
billion as it increases sensitivity 100 times approximately
compared with direct injection 5 mL  water sample in  chromato-
graph.
This technique offers the  advantages of minimum sample
manipulation avoiding efforts for off-line sample preparation
because samples only need to be centrifuged if necessary and
injected directly in the  system. Moreover, in-tube SPME is a  free
solvent extraction technique. It only uses 40 mL methanol to elute
analytes so it assists the development of green analytical chem-
istry.
On the other hand, the  replacement of traditional and less spe-
cific detectors like DAD by MS/MS  detector increases the selectivity
and specificity of the  technique.
The described method offers good accuracy and  reproducibility
and a high enrichment factor (ca. 15), lineal answer (r  > 0.99) and
precision (RSD < 20%) are reached, suitable to control the  surface
water quality for different pollutants according to the maximum
concentration levels established in the legislation. Finally, high sen-
sitivity is achieved (lower detection limits can be reached with the
processing of large sample volumes). Some alternative strategies
such as increasing the in-tube capillary length or the size of the loop
of the  second valve can be applied particularly if lower detection
limits want to be reached. It joins the advantages of both systems
allowing high speed time analysis since separation is  achieved in
less  than 18 min.
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Figure 5S: Chromatogram showing the presence of DEHP in a blank of methanol. This 
peak can be due to the existence of DEHP in methanol solvent, plastic conductions in 
LC-MS/MS or in triazines standards purchased. Peak identification: 1= standard 0.5 
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a  b s t r a  c t
The main  di-(2-ethylhexyl)  phthalate  (DEHP) degradation  products,  (2-ethylhexyl)  phthalate  (MEHP),
diethyl phthalate  (DEP)  and dibutyl  phthalate  (DBP), have been tested.  The  proposed  cost-effective
method  combines  on-line, in-tube solid-phase  micro  extraction (IT-SPME)  in in-valve  configuration  and
capillary  liquid  chromatography  with UV diode array  detection  (Cap-LC-DAD). Acidification  of  the  sam-
ples at pH 3 improved  markedly  the  estimation  of MEHP. Aliquots  of 4  mL of  acidified  water  samples
were  directly processed. After  sample loading, the analytes  were  desorbed  with the  mobile-phase  and
transferred to  the monolithic  capillary  column.  Satisfactory  linearity and  precision,  absence  of matrix
effect  and suitable  limits  of detection  (LODs):  0.005, 0.1,  0.1 and 1.5 mg/L for MEHP,  DEP,  DEHP and DBP,
respectively have been  achieved.  The main  advantages  are speed and the reduction  of background  signal
by minimizing sample preparation.  Real  water  samples have been  analyzed.
©  2014  Elsevier B.V.  All  rights  reserved.
1. Introduction
Phthalate esters are widely used as plasticizers in the  man-
ufacture of plastics. Due  to their extensive use and possible
migration, phthalates are nowadays considered as ubiquitous envi-
ronmental pollutants. Di-(2-ethylhexyl) phthalate (DEHP) is the
most widespread phthalate produced and used.  The maximum
annual average concentration established for DEHP by Direc-
tive 2008/105/CE in  surface waters is 1.3 mg/L [1], whereas the
US Environmental Protection Agency has set the maximum con-
centration level for this compound in water systems at 6  mg/L
[2].
Numerous studies indicated that DEHP can be degraded in
phthalates as (2-ethylhexyl) phthalate (MEHP), diethyl phthalate
(DEP) and dibutyl phthalate (DBP) by bacteria and fungi under var-
ious environmental conditions [3] as  Fig. 1 shows. Recent studies
reported that MEHP may  be more toxic than DEHP [4–8], never-
theless a  vast majority of the proposed methods for phthalates in
waters are limited to dialkyl esters [9].
Gas  chromatography (GC) coupled to flame ionization detec-
tion [4,5,10,11] or mass-spectrometry (MS) [12–16] has been
∗ Corresponding author. Tel.: +34 963543002; fax: +34 963544436.
E-mail  address: pilar.campins@uv.es (P. Campíns-Falcó).
extensively used for phthalates in  different matrices. Several LC
methods with diode array (DAD) [17,18] or MS  detection have been
reported [6,19]. The reliability of in-tube solid-phase microextrac-
tion (IT-SPME) coupled to capillary liquid chromatography (CapLC)
approach has been demonstrated for a  variety of organic pollutants
by  processing on-line between 1 and 4  mL of the  samples [20,21].
IT-SPME is a form of SPME, which typically uses a  GC capillary
column with a  proper coating to extract the analytes. In  addi-
tion, reliability for the determination of DEHP in  water samples
has been outlined in a  recent paper [18].  Contamination during the
analysis is  a  problem commonly encountered in the  determination
of phthalates at trace levels, resulting in false positive or overes-
timated results, especially in  GC based methods [22,23]. Sample
preparation should be as simple as  possible to minimize the  risk
of contamination. Ideally, the  employment of extraction solvents,
plastics and glassware should be avoided. Liquid chromatographic
methods could reduce contamination problems integrating on-line
sample processing. With respect to this logic, in-tube solid-phase
microextraction (IT-SPME) may  be advantageous because sample
manipulation can be reduced to a minimum. The employment of
the extractive column as the  loop of an injection valve (in-valve IT-
SPME) can be very useful for the  enrichment of organic pollutants.
This is due to the  fact that when a  large volume of sample is passed
through the extractive capillary, the analyte is concentrated into
the coating.
http://dx.doi.org/10.1016/j.chroma.2014.04.074
0021-9673/© 2014 Elsevier B.V. All rights reserved.
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Fig. 1. DEHP biodegradation pathways to obtain phtalates as MEHP, DBP and DEP.
In  the present study we  have evaluated the  possibility of extend-
ing the IT-SPME-Cap LC approach to other dialkyl phthalate esters:
DEP and  DBP, which often are found in  waters as degradation prod-
uct of DEHP and also including the monoalkyl phthalate MEHP.
It is proved that acidification of the whole samples was neces-
sary for achieving satisfactory detection limit for  MEHP. The main
advantages are speed and the reduction of background signal by
minimizing sample preparation
2. Experimental
2.1. Reagents and materials
All  reagents were of analytical grade. DEHP (99%), DEP
(99%) and DBP (99.5%) were  purchased from Aldrich (Steinheim,
Germany); MEHP (91%) was obtained from Dr. Ehrenstorfer (Aus-
burg, Germany). Acetonitrile HPLC grade was purchased from Romil
(Cambridge, UK). Hydrochloric acid (37%) was purchased from
Scharlau (Barcelona, Spain).
Stock standard solutions of the  analytes (1 mg/mL) were pre-
pared in  acetonitrile. Working solutions were  prepared by dilution
of the stock solutions with water. All solutions were stored in  the
dark at 4 ◦C.
2.2. Apparatus and chromatographic conditions
The capillary chromatographic system used consisted of a  binary
LC capillary pump (Agilent 100 Series, Waldbronn, Germany) and
a UV–vis diode array detector (Agilent 1200 series,) equipped with
a  80 nL flow cell. The analytical signal was recorded from 190 to
400 nm,  and  the chromatograms were monitored at 230 nm The
detector was linked to a  data system (Agilent, HPLC ChemStation)
for data acquisition and calculation.
For the  chromatographic separation, an Onyx Monolithic C18
column (150 mm × 0.2 mm i.d.) from Phenomenex (Torrance, CA,
USA) was used. The mobile-phase was  a  mixture of acetoni-
trile/water. In  the optimized procedure the  initial composition of
the mobile phase was acetonitrile-water 30:70 (v/v). The acetoni-
trile content was  linearly increased to reach 100% at min  15. Then,
the mobile-phase composition was  changed to acetonitrile–water
70:30 (v/v) from 25 min  until the end of the run. The mobile phase
flow rate was 5 mL/min.
All  solvents were filtered through 0.45 mm nylon membranes
(Teknokroma, Barcelona, Spain) before use.
2.3. In-tube SPME procedure
For the  in-tube SPME procedure, the stainless steel injection
loop of a  conventional injection valve was  replaced by a  GC TRB-5
capillary column (Tecknokroma) of 40 cm length and 0.32 mm i.d.,
coated with 5% diphenyl–95% polydimethylsiloxane (3  mm coating
thickness). Capillary connections to the  valve were  facilitated by
the use of 2.5 cm sleeve of 1/16 in. polyether ether ketone (PEEK)
tubing and  1/16 in  PEEK nuts and ferrules (Teknokroma).
Aliquots of 4  mL of acidified samples at pH  = 3 with hydrochlo-
ric acid (1 mM), were manually loaded in  the extractive column of
the IT-SPME device by means of a  1-mL precision syringe (Hamil-
ton, Bonaduz, Switzerland). After sample loading, 50 mL of 1 mM
HCl (unless otherwise stated) were flushed through the  capillary
in  order to remove the  solution remaining in it (the inner volume
of the  capillary column was  c.a. 32 mL). Finally, the injection valve
was manually rotated, so the analytes were desorbed in dynamic
mode from the coating of the extractive capillary with the mobile-
phase, and  sent to the  analytical capillary column for separation
and detection.
All  the  experiments were carried out in duplicate and  at room
temperature.
2.4. Analysis of real water samples
Water samples used in the present study were collected along
the coast of the Comunidad Valenciana region (Spain). Washing
samples used were obtained by  circulating nanopure water through
plastic tubings. The samples were stored in  dark in brown glass
flasks at 4 ◦C  until analysis. Aliquots of 4 mL of the acidified samples
were loaded in the  IT-SPME and  processed as described above. All
samples were analyzed in  duplicate and at room temperature.
3. Results and discussion
3.1. Chromatographic separation
According to previous studies, the volume of standard solu-
tions processed into  the IT-SPME device was 4.0 mL [18]. Different
gradient elution programs of acetonitrile/water (see Section 2 for
optimum), changes in the  pH of the samples and several cleaning
solvents before the  transfer step to the  analytical column, were
assayed. Satisfactory results were obtained by acidifying the sam-
ples at pH 3 for MEHP (pKa = 3.08) as the inset of Fig. 2 shows. 50 mL
of acidified nanopure water was employed as cleaning solvent chro-
matograms obtained for a  blank (4  mL of nanopure water acidified
to pH  3.0) and for standard solutions of the  analytes are given in
Fig. 2. Under the  proposed conditions DBP eluted close to some
unknown compounds present in  water samples (around 16.7 min),
although DBP can be identified through its UV  spectra as can be
seen in  Fig. 2.
3.2. Analytical performance
Table 1 shows relevant analytical parameters of the proposed
method. The following criteria for linearity range were applied:
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Table  1
Analytical data for the  determination of phthalates in  water.
Analyte Linear range (mg/L) Linearity, y = a +  bx (n  =  5) Reproducibility (n  = 3)a LOD (mg/L) Recoveryb (%) (n =  3)
a ± Sa b  ± Sb R
2 Intraday CV (%) Interday CV  (%)
MEHP 0.015–50.0 3 ± 1  63 ± 5  0.990 9  12 0.005 95 ± 4
DEP 0.3–25.0 −2 ± 4  11.4 ± 1.0  0.98 6  12 0.1 100 ± 5
DBP  4.5–50.0 130 ± 230 286 ± 10 0.997 4 2  1.5 103  ± 7
DEHP 0.3–50.0 1 ± 1  21 ± 1  0.990 4  20 0.1 96 ± 9
a Calculated at  a  concentration 1.0 mg/L, except to DBP 10 mg/L.
b Calculated from real samples spiked with the  analytes at  a  concentration 1.0 mg/L, except to DBP 10 mg/L.
linear regression through zero with a  correlation coefficient bet-
ter than 0.99 and bias from the calibration line less  than 15% for
all  individual calibration points. Satisfactory linearity within the
tested concentration intervals was achieved. The precision was also
suitable, with intra- and inter-day relative standard deviations <9%
and  <20%, respectively (n = 3).
The limits of detection (LODs) and quantitation (LOQs) were cal-
culated experimentally from  solutions containing concentrations
providing signal/noise ratios of 3 and 10, respectively, except for
DEHP. The LOD and LOQ  for DEHP were established as the concen-
trations that provided a peak height of three times and ten times,
respectively the mean peak height of DEHP in  blanks due to its  ubiq-
uitous condition. The values obtained are listed in  Table 1 (LOQs are
the  lower values of the linear interval). As observed in  this  table,
the LOD found for DBP was significantly higher than those found
for the other analytes, which can be explained by the  presence of
background peaks close to the  peak of this compound. Satisfactory
LODs and LOQs were  obtained [8,11,19,25].
3.3. Application to real samples
The analysis of sea and transition waters, collected at differ-
ent points along the coast of the Comunidad Valencia area (Spain),
showed that DEHP was the compound most commonly found. DEP
was also found in some of the  samples analyzed. As an example,
the chromatograms corresponding to some of the  samples ana-
lyzed are shown in Fig. 3;  the  spectra for identifying analytes were
included too. The presence of the analytes in  those samples was
confirmed by matching the spectra of the peak corresponding to
Fig.  2. Chromatograms obtained under optimized conditions for: (a)  a  blank (nanop-
ure water acidified to  pH 3.0), (b) an standard solution containing 10.0 mg/L of DBP,
and (c)  an standard solution containing DEP, MEHP and DEHP (1.0 mg/L each); the
inset shows the  chromatographic peak obtained for MEHP in  water and in  acidified
water at  pH = 3. For other details, see the  text.
Fig.  3. Chromatograms obtained under optimized conditions for some of the  real
samples analyzed. For other details, see the text.
the  suspected analytes and those obtained from standard solutions
of DEP  and  DEHP in  the library. The  concentrations of the analytes in
such samples were 1.8 and  0.4 mg/L for DEP and DEHP, respectively.
Washing waters were processed in  a  flow injection manifold
using conventional plastic tubings and a peristaltic pump. In  all
samples obtained after a unique water circulation, DEP and MEHP
were detected (Fig. 4).  In samples obtained after re-circulated water
by closing the circuit, also DEHP was found. The DEHP migra-
tion depended mainly on the number of times that washing water
passed through the tubing. Therefore, water recirculated in shorter
tubings during the  same time than that used in  longer tubings pro-
duced more DEHP migration, and also MEHP and DEP (see Fig. 4).
Fig.  4. Chromatograms obtained under optimized conditions for washing water and
washing water recirculated in a  system with short and long plastic tubing. Water
circulated in  short tubing (in green) in long tubing  (in red) and water recirculated
during 1  h in short tubing (in blue) and in  long tubings (in black). For other details,
see the  text. (For interpretation of the references to color in  this figure legend, the
reader is  referred to  the  web version of the  article.)
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Recovery studies were carried out by spiking some of the  tested
samples, in which the concentration of DEHP was below its LOD,
with known amounts of the  analytes. In all  instances, recovery val-
ues of about 100% (Table 1)  were obtained, thus  indicating the
absence of matrix effect. On the other hand, the LODs found for real
samples were the  same than those achieved for standard solutions.
4. Conclusions
This study has shown that the  on-line IT-SPME-Cap LC-DAD
methodology can be applied to the  determination of dialkyl and
monoalkyl phthalates, in  spite of the  wide range of their polarity
(the log Ko/w of the  compounds tested varied from 2.5 to 7.5). This
paper also demonstrated the possibility of extending the IT-SPME-
Cap LC to DEHP degradation products such as DBP, DEP and  MEHP,
which is  of special interest to establish the mechanisms of degra-
dation, and bioaccumulation in  the aquatic environment (3).  The
sensitivity of proposed methodology is comparable to that reported
by other methods which involve microextraction [16,24,26–30].
The LODs are also comparable to those achieved by  methods using
LLE or SPE followed by solvent evaporation [8,11,19,25]. These
literature procedures include more steps or/and they are more
time-consuming than that proposed in this paper.
The main advantages of the proposed procedure are simplic-
ity and rapidity (30 min), because sample treatment is  reduced
to a minimum (pH adjustment). Acidified samples are directly
introduced in  the IT-SPME capillary LC (not even filtration). This
avoids the contact of the sample with glassware and plastic mate-
rials (for example extraction cartridges used in  SPE methods).
The method also avoids the  employment of organic solvents and
evaporation steps. No solvents other that those required for the
capillary chromatographic step are necessary. Therefore, the pro-
posed method is cost effective and environmental friendly, and the
risk of contamination during sample treatment is  reduced to a min-
imum. No matrix effect was found in contrast with in-tube solid
phase microextraction coupled to ultra-high performance liquid
chromatography–electrospray-tandem mass spectrometry [31].
In  the present study more than one hundred real samples were
processed without observing deterioration in  the  stability of the
extractive device. Therefore, the proposed method can be consid-
ered a  reliable alternative for monitoring analysis of DEHP and their
main degradation products in  environmental waters.
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a  b  s  t r a  c  t
This work  has developed a  miniaturized  method  based  on matrix  solid phase dispersion  (MSPD),  using
C18 as dispersant  and  acetonitrile–water  as  eluting  solvent,  for  the analysis of di(2-ethylhexyl)  phthalate
(DEHP) in  biota  samples  by  capillary  liquid  chromatography  coupled  to  in-tube solid phase microex-
traction and diode  array  detection. Recovery  studies  showed  that the combination  of C18-Florisil® was
optimal using  low  amount of  samples  (0.1 g) and with low  volumes of  acetonitrile–water (2.6  mL  1:3.25,
v/v). The sample is  processed  in  less than  30  min, no evaporation  step  is required. The proposed method
was applied  to  the analysis of  DEHP in  mussels and  of the coastal  waters in  which  they  live. The average
value of  recoveries  obtained,  with  ten spikes  realized  before  MSPD  treatment  and after, was 91  ±  15%.
The detection limit  achieved  in mussels was 170 mg/kg.  Bioconcentration factor values (BCFs)  have been
discussed, because  DEHP  can  be  bioconcentrated in  aquatic  organisms.
© 2012 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
Phthalates esters are synthetic compounds used as polymer
additives in plastics, rubber, and cellulose and styrene production.
They are present in  many consumer products, such as children toys,
cosmetics, personal care products, blood bags, organic solvents,
packaging, paper coating and insecticides. Due to the widespread
use of phthalates, they are considered as ubiquitous environ-
mental pollutants [1].  Among them, di(2-ethylhexyl) phthalate
(DEHP) is one of the  most widely used plasticizers. This compound
tends to accumulate in  biota due to its low water solubility and
relatively high octanol–water partition coefficient. Environmental
quality standards (EQS) have been established in the European
Directive 2008/105/CE [2]:  maximum annual average of 1.3 mg/L
for surface waters. Bivalves, such as mussels, have great potential
as bioindicators to monitor marine pollution, but any EQS has yet
to be established.
The  most widely used techniques for the  determination of
phthalates in  environmental samples are gas chromatography (GC)
and liquid chromatography (LC). GC  requires an  extensive cleaning
to avoid contamination by  phthalates [3].  The ubiquitous dis-
tribution of phthalates at the  environment requires a  thorough
cleaning in  all  stages of analysis for all  techniques [4]. Chaler
et al. [3] demonstrated that DEHP was the only  compound found
in all types of biota examined. These authors employed 18 g of
∗ Corresponding author. Tel.: +34 96 3543002; fax: +34 96 3544436.
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sample for digestion (18 h) and  subsequent extraction and  frac-
tionation, employing high volumes of organic solvents and several
evaporation steps; the resulting extracts were processed by gas
chromatography–mass spectrometry (GC–MS). Huang et al. [5]
studied the occurrence of phthalates in  sediment and biota by
using accelerated solvent extraction (ASE) and GC–MS; 2 g of fish
sample is  needed. ASE was  carried out in  1 h and the procedure
requires an  evaporation step. The highest concentration of DEHP
in fish  samples was  found  by [5] in  Liza subviridis (253.9 mg/kg)
and Oreochromis miloticus niloticus (129.5 mg/kg). The authors indi-
cated that living habits of fish and physical–chemical properties
of phthalates, like  log Kow, may  influence the  bioavailability of
phthalates in  fish. Other procedure proposed by Lin et al. [6] uses
5  g of biota sample, blended with 15–20 g of prebaked Na2SO4,
and ground with mortar and pestle to a  free-flowing powder. The
homogenate was placed in a flask, extracted with 50 mL of 1:1 (v/v)
dichloromethane/hexane (DCM/Hex) for 10 min, and shaken for
10 min. Once the  suspended particles settled, the  supernatant was
removed. The extraction was repeated two  more times with fresh
solvent. The combined extracts were concentrated to 5 mL  with
a gentle stream of nitrogen. The concentrate was  quantitatively
transferred onto a  350 mm × 10 mm i.d. glass column packed with
15 g of deactivated alumina (15% HPLC water, w/w) and capped
with 1–2 cm of anhydrous Na2SO4. To  prepare samples for analysis
by liquid chromatography/electrospray ionization-mass spectrom-
etry (LC/ESI-MS), the  column was eluted first with 30 mL of hexane,
which was  discarded, followed with 50 mL of 1:1  (v/v) DCM/Hex.
The DCM/Hex fraction was  evaporated to dryness under a  stream
of nitrogen; the  residue was  reconstituted in  2  mL of methanol and
analyzed by  LC/ESI-MS.
0021-9673/$ – see  front matter ©  2012 Elsevier B.V. All rights reserved.
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A  continuing trend in  analytical chemistry is to simplify the  sam-
ple preparation to reduce: the required sample volume, the  amount
of solvents used, the  number of steps out off line and the analy-
sis time. Our research group MINTOTA (http://www.uv.es/mintota)
contributes to this trend by using miniaturization approaches and
coupling extraction and  LC methods [6–8].
This contribution studies the determination of DEHP in biota
using both a  miniaturized extraction technique and miniaturized
liquid chromatography. Matrix solid phase dispersion (MSPD) and
capillary liquid chromatography (CapLC) coupled to in  tube solid
phase microextraction (IT-SPME) are proposed. Only 0.1 g of sample
is required and the sample is processed in  less than  30 min, without
an evaporation step. In  order to establish the DEHP working con-
centration range needed for processing biota in real samples, the
content of DEPH has also been evaluated in  coastal waters sampled
in the  same sites than biota. Bioconcentration factor values (BCFs)
have been discussed.
2. Experimental
2.1. Reagents and materials
All  reagents were of analytical grade. Di(2-ethylhexyl) phthalate
99% was provided by  Aldrich (Steinheim, Germany). Stock standard
solutions of phthalate (10 mg mL−1) were prepared in  acetonitrile.
Working solutions of this compound were prepared by dilution of
the stock solutions with water. All solutions were stored in the dark
at 4 ◦C.
Acetonitrile was of HPLC grade (Romil-SpS super purity Solvent).
Florisil (60–100 mesh) was obtained from Aldrich (Steinheim,
Germany) and Bondesil C18 (40 mm)  was obtained from Varian
(Harbor City, CA, USA). Water was deionized and filtered through
0.45 mm nylon membranes (Teknokroma, Barcelona, Spain).
Samples used in  the  present study were bivalves (Mytilius gallo-
provincialis),  collected along  the coast of the  Comunidad Valenciana
(Spain). Water samples collected in  the same place as  the  bivalves
were also processed.
2.2. Apparatus and chromatographic conditions
The capillary chromatographic system used consisted of a LC
isocratic capillary pump (Jasco Corporation, Tokyo, Japan) and
a  UV–vis diode array detector (Agilent 1200 series, Waldbronn,
Germany) equipped with a  80 nL flow cell. The analytical signal
was recorded between 190 and 400 nm.  The detector was linked
to a  data system (Agilent, HPLC ChemStation) for data acquisition
and calculation. Samples were injected via a  six-port injection valve
equipped with a GC capillary column (GC TRB-5 from Teknokroma,
Barcelona, Spain) which acted as the injection loop.
The analytical columns Zorbax SB  C18 (150 mm × 0.5 mm i.d.,
3.5 mm)  (Agilent) and  Onyx Monolithic C18 (150  mm × 0.2 mm i.d.)
(Phenomenex, Torrance, CA, USA) were  used for separation of the
analytes. The first column was used for processing biota samples
and the last one for water samples following the procedure devel-
oped in  [10].
The mobile-phase was a  mixture of acetonitrile/water. Different
mixtures (60:40, 95:5, 100:0) were used to optimize the mobile-
phase. Also optimized was the cleaning solvents (water, acetonitrile
and methanol) and its  quantity (10, 20, 50 and 100 mL). All  solvent
were filtered thorough 0.45 mm  nylon membranes (Teknokroma,
Barcelona, Spain) before use.
2.3. Matrix solid-phase dispersion (MSPD) procedure
C18 and the Florisil phases were washed with acetonitrile before
use. For this  purpose the  phases were placed in  3  mL SPE tubes with
a  frit placed at the bottom, and washed with acetonitrile by passage
under vacuum.
In this procedure 0.1 g  of lyophilized sample was  placed in  a
glass mortar and blended with 0.4  g of the C18 phase (5 min). Next,
the mixture was transferred to a  polypropylene solid-phase extrac-
tion (SPE) tube (Supelco, Bellefonte, PA,  USA) with a  polyethylene
frit (20 mm, Supelco) placed at the  bottom. The SPE tube was pre-
viously filled with 0.1 g of Florisil phase which was  used to retain
the lipid portion of the  sample. Another frit was then placed at the
top of the tube with the  aid of a syringe plunger. Then, the car-
tridge was  flushed with 1.2 mL of acetonitrile by  applying positive
pressure and the  desorbed analytes were collected into  glass vials
(0.8 mL)  and 2.6 mL of Milli-Q water was  added. Finally, 2 mL of this
mixture were taken for processing in  the chromatographic system.
Solid phase blanks were prepared in  the same way than sample but
without adding it.
2.4. In-tube SPME procedure
For the in-tube SPME procedure, the stainless steal injection
loop of a  conventional injection valve was  replaced by a  GC TRB-5
capillary column of 40 cm length with 0.32 mm i.d., coated with 95%
dimethyl-5% diphenylpolysiloxane, 3  mm coating thickness (Tec-
nokroma, Barcelona, Spain). This capillary column was connected
to a  conventional six-port injection valve and used as the  injec-
tion loop. Capillary connections to the  valve were facilitated by
the use of 2.5 cm sleeve of 1/16 in. polyether ether ketone (PEEK)
tubing; 1/16 in PEEK nuts and  ferrules were used to complete
connections.
Aliquots of 2.0 mL of: biota samples, solid phase blanks, sol-
vent blanks or DEHP standards, were manually loaded in  the SPME
capillary column by means of a  1-mL precision syringe (Hamilton,
Bonaduz, Switzerland). Next, 50 mL of filtered and deionized water
and 10 mL of acetonitrile were also loaded in  order to flush out the
sample solution remaining in  the capillary column (the inner vol-
ume of the capillary column was  32 mL); cleaning blanks were also
measured. For water samples, aliquots of 4.0 mL of:  wastewaters,
DEHP standards or deionized water blank were passed through the
GC capillary and only 50 mL of filtered and deionized water were
used as solvent in  the  cleaning step according to [10];  cleaning
blanks were also measured.
Finally, the  injection valve was manually rotated, so the
analytes were desorbed from the  extractive phase of the  cap-
illary column with the  mobile-phase in  dynamic mode, and
sent to the analytical column for separation and  detection. All
the experiments were carried out in  duplicate and at room
temperature.
2.5. Real biota and water samples
Samples used in  the  present study were bivalves (M.  gallo-
provincialis),  collected along the coast of the  Comunidad Valenciana
(Spain). Water samples were also sampled. Mussels were  stored
in  plastic flasks, previously cleaned with acetonitrile, 2  L capacity.
Samples collected were moved to the laboratory with coolers and
then, bivalve tissue was  separated from its  shell, homogenized and
frozen. Finally, the  tissues frozen, were lyophilized and pulverized
in  a  ball mill. The samples were kept at 4 ◦C  until analysis in glass
flasks. Water samples were  stored in  dark in brown glass flasks at
4 ◦C  until analysis and  the whole waters were analyzed.
Each sample, both biota and water, was  analyzed in duplicate
and at room temperature.
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Fig.  1. Chromatograms obtained with the optimized MSPD/in-tube SPME; (A)  a
blank; (B) 10 ppb DEHP, and (C) 100 ppb DEHP.
3. Results and discussion
3.1. Optimization of the in-tube SPME coupled to capillary liquid
chromatography
In order to test the IT-SPME retention of DEHP, concentrations
of phthalate ranged from 10 to 100 mg/L and solvent blank were
processed without analytical column. A  mixture acetonitrile/water
(90:10, v/v) was selected as  mobile-phase and 2 mL  of solutions of
the  target compound were passed through the capillary and after,
100 mL of deionized water was used as cleaning solvent. The reten-
tion time of DEHP was 20 min as can be seen  in  Fig. 1, due  to it was
strongly retained by the capillary employed for IT-SPME. DEHP pre-
sented a high broad peak in Fig. 1 because no analytical column was
employed and the  GC capillary is  open (not totally packed).
After IT-SPME study, different mixtures of acetonitrile/water
were assayed as mobile-phases for capillary liquid chromatogra-
phy, based on previous papers [4,9,10] and bearing in mind that
only DEPH is of interest. DEHP is  the  most apolar of phthalates usu-
ally present in  waters and elutes the last one [4,9,10]. If the mobile
phase is optimized, the DAD spectrum of DEHP provides enough
specificity. Also, various cleaning procedures were assayed. Using
a mixture 60:40 of acetonitrile/water, processing 50 ppb DEHP and
100 mL of water for the  washing step, DEHP has not  eluted in  37 min
in  accordance with the  results shown in Fig. 1. With mobile-phase
of acetonitrile only and cleaning with 100 mL of water nanopure,
the  peak appears at 10 min, whereas with a  mixture 90:10 of ace-
tonitrile/water and  50 mL  of water, the retention time was 35 min.
Others solvents (methanol and acetonitrile) were  tested for the
cleaning step, but methanol was discarded because it gave a  very
high signal for DEHP.
The optimal conditions were obtained using a mixture of ace-
tonitrile/water 95:5 (v/v) as mobile-phase, processing 2 mL of
standard solution by IT-SPME followed by 50 mL of deionized water
and 10 mL of acetonitrile as cleaning solvents. With these condi-
tions, DEHP was eluted around 25 min.
3.2. Optimization of MSPD procedure
Based on a  previous work for PAHs [7],  a matrix solid phase dis-
persion (MSPD) procedure was developed for DEHP. Replicates of
solid-phase blanks were processed in order to evaluate the  DEHP
contamination. Also, the use of glass or polypropylene extraction
cartridges previously cleaned with acetone and water, were tested.
The DEHP signal obtained was very similar for both types of car-
tridges and hence either of them can be used.
Fig. 2. Miniaturized matrix solid phase dispersion.
Table 1
Calibration graphs for standards of DEHP prepared in  solution with acetoni-
trile/water (1:3.25, v:v)  and in  solid-phase and processed according MSPD. b0 , sbo ,  b1 ,
sb1 are the ordinate, the standard deviation of ordinate, the  slope and the  standard
deviation of slope, respectively. R2 is  the  variation coefficient.
DEHP standard b0 ± sbo b1 ± sb1 R
2
In solution 45 ± 40 29 ± 2  0.991
In  solid-phase 300 ± 50 26 ± 8  0.994
Conditions selected as the best option for  MSPD (see Fig. 2) were
as follows: 100 mg of sample, 400 mg  of C18  phase and 100 mg
of Florisil phase and  1.2 mL of acetonitrile for analyte desorption.
It should be noted that the final volume of the extracts collected
after flushing the extraction tubes with 1.2 mL  of acetonitrile was
of about 0.8 mL.  After, 2.6 mL of water was added.
Table 1 shows the calibration graphs obtained for standards (up
to 200 ppb) in solution, acetonitrile/water (1:3.25, v:v), and pre-
pared in the solid-phase and  processed by  MSPD. In both cases the
respective blank signals were included for obtaining the  equations.
From the  results shown in Table 1, it can be concluded that this
procedure provides adequate linearity in the working concentra-
tion interval. Also, the slope values for both kind of standards were
similar statistically. Therefore, standards in  solution can be used for
processing samples provided these samples do  no present a  matrix
effect.
The precision was evaluated by calculating the intra- and
inter-day relative standard deviation for processed standards. The
results obtained were below 10%. Thus, precision can be consid-
ered suitable at the concentration levels tested and in  accordance
with published papers [10,11]. The limit of detection (LOD), was
obtained by processing solutions of decreasing concentrations of
the analytes. The value obtained was 10 mg/L expressed as mea-
sured concentration.
3.3. Application to real samples
Different real samples of biota collected from different points
along the coasts of the  Comunidad Valenciana area (Spain) were
analyzed using the optimized procedure. The phthalate was not
detected in  most of collected biota samples because samples signal
were similar to solid-phase blank signal. The parameters used to
confirm the presence or absence of analyte in  the samples were:
retention time (tR), spikes of sample and the UV–vis spectra of DEHP
(given in  the insert of Fig. 3).
In order to estimate the percentages of DEPH recovered by
MSPD, samples providing a  signal for DEPH similar to that of solid-
phase blanks, were fortified both before MSPD treatment and after
the elution process, at measured levels 25, 50, 100 and 200 mg/L of
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Fig. 3. Chromatograms obtained of mussel sample without spiked (A) and spiked
with  100 mg/L realized before MSPD treatment (B) and after (C). The insert corre-
sponds to DEHP spectrum.
Fig. 4. Box  plots for the found concentrations of DEHP in waters sampled in the four
season during 2011.
DEHP. Fig. 3 shows the chromatograms obtained for a mussel sam-
ple without and with spikes of 100 mg/L (measured concentration)
before and after MSPD treatment. The  real recoveries were calcu-
lated by comparing the peak areas in  the resulting chromatograms
with those obtained for processing standards. The average value of
recoveries obtained, with ten  spikes realized before MSPD treat-
ment and after, was 91 ± 15%. These results indicate the  absence
of matrix effects. Furthermore, we processed 0.2000 g instead
0.1000 g  of a  sample spiked with 50 mg/L (measured concentra-
tion) and the signal obtained for DEHP was in accordance with the
amount of DEHP processed by  the method in a  95% of the  value
obtained for 0.1000 g.  The LOD achieved for mussel samples was
170 mg/kg.
Water samples were analyzed to verify if there was a  relation-
ship between water and biota from the same sampled site. Fig. 4
shows the  results obtained for the  waters analyzed. Each site was
sampled four times corresponding to the four seasons. For all  sam-
pled sites the  amount found for DEHP was generally below the
EQS value (1.3 mg/L). All  samples fulfilled the  European Directive
2008/105/CE.
From biota samples and water samples analyzed, experimen-
tal bioconcentration factor (BCF) could be estimated. This factor
is a  measure of the accumulation of a  chemical pollutant in  the
tissues of the organism. BCF relates concentration of contaminant
in biota and pollutant concentration in the aquatic environment;
BCF = Cf/Cw (Cf is concentration in  biota in mg/g  and Cw in  water in
mg/mL). Several equations have been proposed for estimating BCF
(Table 2).  Also, a kinetic method has been proposed [17]. Although
theoretical and  experimental values can  be calculated, normally
it is very difficult to get good agreement [17]. For obtaining the
experimental value, several factors should be take into account,
Table 2
Different equations proposed to calculate the  bioconcentration factor (BCF).
log Kow =  4.89 from Ref. [18].
Relationship Estimated value Reference
log  BCF = (0.85 × log  Kow) − 0.7 2857 [12,13]
BCF =  0.048 ×Kow 3726  [14]
log  BCF = (0.79 × log  Kow) − 0.4 2904 [15]
log  BCF = (0.910 × log  Kow) − (1.975
× log  (6.8E−7 × Kow + 1)) − 0.786 4169 [16]
like exposure time necessary for good uptake of toxin, aquatic
species analyzed and parts of bodies used for analysis, age and size
of species (half-life of mussel is  around 3 years and  it measures
between 8 and  10 cm in  adulthood), amount of water that was fil-
tered through the mussels in a  given time (a mussel 5  cm in  length
can filter 5 L/h). Table 2 shows the  BCF values obtained for DEHP
considering a  value of log Kow = 4.89 given by [18].  Compounds
with log BCF between 2  and 4 in  fish expected to bioconcentrate
in  aquatic organisms [18].  From Table 2  it can be concluded that
DEHP can  be bioconcentrated. Using the most employed equation,
due to Veith et al.  [12,13], and considering the  EQS for DEHP in
water (1.3  mg/L), the estimated Cf value was  3.7 mg/g.  For water
samples analyzed containing values near  EQS, the found concentra-
tion in mussels samples are generally below LOD  and  although only
one sample was  positive, the obtained concentration was near LOD
of DEHP (170 mg/kg). This value is smaller than the estimated Cf.
value, a  fact corroborated by  the statement made by other authors
as previously indicated: the  difficulty in  the estimation of BCF. The
proposed method can still be of use, however, because of its cost
effectiveness.
4. Conclusions
In  this study we have  studied the  determination of DEHP in biota.
For the extraction of analytes from bivalves samples a  matrix solid-
phase dispersion procedure is proposed. This technique allows
miniaturizing the  sample treatment, only 0.1 g of sample is needed,
being this  a  trend in  analytical chemistry. Also, capillary liquid
chromatography as a  miniaturized separation technique and in-
tube solid-phase microextraction for the  on-line preconcentration
of DEPH, have been  proposed.
The proposed method has good analytical characteristics, and
it is also a cost-effective method to determine DEHP in  biota sam-
ples. Less than 30 min  is  needed for processing a  sample. Compared
with previous works described in Section 1,  the  method is a good
alternative.
The chromatographic separation was optimized testing dif-
ferent solvent mixtures as mobile phases and various cleaning
solvents, concluding that the  optimum conditions was  achieved
using a  mixture acetonitrile–water (95:5) as mobile-phase and
50 mL water followed by 10 mL acetonitrile to flush out the sample
solution remaining in  the capillary column. In  addition, it was ver-
ified that polypropylene extraction cartridges, previously cleaned
with acetone and water, or glass extraction cartridges, gave similar
blank signals. Also, solvents must be assayed because most of them
contain DEHP, increasing blank signal and therefore affecting the
determination of the  analyte of interest.
The recoveries obtained indicate the absence of matrix effects.
The method can be of use for testing the  presence of DEHP in biota
samples and  it can help to establish an EQS value for biota. Also, it
can contribute to estimating experimental BCF values.
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Short capillary particulate column
Matrix solid phase dispersion
a  b  s  t r a  c  t
This study  describes the  development  of a new method  for the analysis of  di(2-ethylhexyl)phthalate
(DEHP) using  0.1–0.3 g of sediment  sample,  based  on  matrix  solid  phase  dispersion  (MSPD) using  C18
as dispersant phase (0.4  g) and  acetonitrile–water  as  eluting  solvent (3.4 mL 1:3.25,  v/v). No evapora-
tion step is  required. 3 mL  of  extracts were processed on-line by in-tube solid  phase microextraction
(IT-SPME)  coupled  to  capillary  liquid  chromatography  (CapLC)  and diode  array  detector (DAD). A short
analytical column Zorbax  SB  C18 (35  ×  0.5 mm, 5  mm) provided  suitable results.  FTIR-ATR  was employed
for  characterizing  sediment samples and  MSPD  procedure.  The total analysis  time  was less  than  20  min
(MSPD takes  about 10 min).  The  utility  of  the  described  approach  has  been  tested by analyzing  several
real samples. No matrix  effect  was  found. Achieved precision was less  than  10%  for  DEHP estimation.
Detection  limits  in  samples were  270  and  90  mg/kg  for  0.1  and  0.3  g  of  taken sediment,  respectively.
© 2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
Phthalate esters are synthetic compounds used as polymer
additives in plastics, rubber, cellulose, and  styrene production.
They are present in many consumer products such as children
toys, food preservatives, cosmetics, personal care products, medi-
cal equipment, organic solvents, detergents, packaging, adhesives,
paper coating, and insecticides [1–3]. On the other hand, phtha-
lates are not  chemically bound in plastics and can leach into  the
environment [4]. For this reason, these compounds are nowa-
days considered as ubiquitous environmental pollutants. The US
EPA and the  European Union have established limits of certain
phthalates in drinking and  natural waters [5,6].  This is  the  case of
di(2-ethylhexyl)phthalate (DEHP), which is the most widespread
phthalate produced and used [1]. DEHP is commonly found in
drinking water, and it is also the  most persistent phthalate found
in  wastewaters [7].
Owing to its low solubility and  highly hydrophobic nature, DEHP
is preferentially absorbed and/or adsorbed to the organic matter
suspended in  water as well as to the organic fraction of soils and
sediments. Moreover, DEHP tends to bio-accumulate in fats, and a
q Presented at  the  39th International Symposium on High-Performance Liquid-
Phase Separations and Related Techniques, Amsterdam, Netherlands, 16-20 June
2013.
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considerable transfer of this compound from  sediments to aquatic
organisms may occur [1,8]. Therefore, the development of simple
and sensitive methods for the  determination of DEHP in sediments
is  of great interest for the characterization of aquatic ecosystems.
The most widely used techniques for the determination of
DEHP in environmental samples are gas  chromatography (GC) and
liquid chromatography (LC) [9]. Extensive sample preparation is
often necessary to reach the  required sensitivity. Moreover, special
efforts are necessary during sample manipulation to prevent con-
tamination by DEHP, as significant amounts of this compound are
present in  packages, solvents, or glassware [10].  Obviously, elim-
ination or simplification of the  sample preparation would reduce
the risk of contamination.
A general trend in  analytical chemistry is to develop simpli-
fied and  miniaturized analytical methods which reduce the sample
handling and analysis time, as well as  the consumption of sample
and reagents and the generation of wastes. In  this sense, in-valve
in-tube solid phase microextraction (IT-SPME) has emerged as
reliable technique for the enrichment of traces of organic pollut-
ants from water samples to be analyzed by  liquid chromatography
(LC) [11–15].  This technique is  also well suited for processing the
extracts obtained after the  treatment of solid samples [16–18]. A
further improvement of the sensitivity can be achieved by  cou-
pling IT-SPME to capillary LC. Thus, the  required sensitivity can
be achieved with a minimum of sample handling, as  demonstrated
recently for the determination of DEHP in  biota samples [19].
Table 1 summarizes selected studies about estimation of DEHP
in sediments in  the last ten years. Several methods for extraction
0021-9673/$ – see  front matter ©  2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
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Table 1
Some characteristics of the propossed procedures for estimating DEPH in  sediments in  the  last ten  years..
Sample size
(g)












5  Twice by  use of n-hexane, and
extracted again over 30 min at  30 ◦C
with ultrasonic cleaner
– 1  –  GC/electron
capture
detector
1.0  mg/L in
the  extract
– 97.5 [20]
20 With dicholoromethane for 24 h  at  rate
of  4–6 cycles/h using Soxhlet extractor.
The extracts were concentrated,
flowed through anhydrous sodium
sulfate, solvent exchanged to
n-hexane, and further reduced using a
rotary evaporator.
1 mL  after
reduction





– –  [21]
1  Sonically extracted with 5  mL
dichloromethane. Each samples was
extracted three times and each time
for 15 min. After 5  min of
centrifugation at  1600 g, the extracts
were combined and concentrated.
1 mL  after
reduction
1 1  mL  GC/FID 0.02 mg/kg 5–16 89.1 [22]
10 After three ultrasonic extraction
processes with dichloromethane, all




1.5 1  mL  GC/MS –  <20 77  ± 29 [23]
2  Samples were packed in a extraction
cartridge and placed in a  incubator at
100 ◦C. Ethyl acetate was purged with a
flow rate of 9 mL/min for 10 min and
then the flow rate was changed to
2  mL/min for 50 min. Finally,
ethylacetate was  collected and further
concentrate with N2
1 mL  1  1  mL  GC/MS 0.02 mg/kg 11.5 102.5 [8]
10 Samples were mixed with 10 g of
anhydrous Na2SO4 and extracted in a
Soxhlet extractor for 16–24 h using a
mixture of n-hexane and
acetone/dicholoromethane (1:1). The
extract solution was concentrated to
2–3 mL using a  rotary evaporator. A
quantity of n-hexane was  then added
to  replace the  solvent, and
concentrated to  2  mL. The concentrate
extract was passed through a  silica
gel/Al2O3 (1:2) chromatographic
column with anhydrous Na2SO4 and
copper powder layers on top, and then
40  mL  of n-hexane was used to  rinse
n-alkanes and decanted. Later, 80 mL  of
a mixed solvent (dichloromethane plus
n-hexane, 1:1) was added to elute
components. Finally, the effluent was
concentrated by  rotary evaporation.
Reduction
until 1 mL
24 1  mL  GC/MS 1.3 ng/g – –  [24]
5  Carbon sulfide was added to the
sample and the mixture was  shaken
vigorously on a  mechanical shaker for
30 min (200 rpm), this extraction was
repeated 2 times. All  the  collected
organic phase extracted was
concentrated by  rotary evaporator and
purified by clean-up columns
(300 × 10 mm,  prepared with glass
wool, anhydrous sodium sulfate and
silica gel). The columns were
pre-rinsed with hexane and the  eluate
was  discarded. The concentrated
extract (2  mL was  transferred to  the
top of the column and it was  rinsed
with hexane at  a rate of 2 mL/min. The
eluate was discarded, and 80 mL  of
rinsing solution (hexane/ether with the
volumetric proportion 7:3) was  added
and the eluate was collected. Finally,
the  eluate of PAEs was concentrated by
rotary evaporator to 2  mL
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Table  1  (Continued)
Sample size
(g)












2  Soil was ground with 10 g Na2SO4 in a
mortar and pestle prior to  Soxhlet
extraction. The ground mixture was
placed in a thimble filter and extracted
with 100 mL mixture of hexane and
dichloromethane (1:1) for 24  h at
5–6 min/cycle. The extract was
carefully concentrated to  2  mL by
rotary evaporator. The residue was
transferred to  a column (1  cm
i.d. × 10 cm) packed with silica gel
(60–80 mesh) covered by 2  cm layer of
sodium sulfate, which was used to
clean up the  extracts. Then, the  column
was washed with 30 mL hexane and
30  mL dichloromethane. The eluate
was reduced to  an adequate volume by
rotary evaporator for analysis.
Reduction
until 2  mL




2  Sample of sediment was added to  2  mL
n-hexane in  sample bottles prior to
shaking with a  rotating shaker for 2 h
at 160 rpm. Following removal of the
initial n-hexane layer, water was
extracted with two additional
n-hexane treatment.
–  6  –  GC/electron
capture
detector
100 mg/L – 97.5 [27]
2  Sample of sediment was added to  2  mL
n-hexane in  sample bottles prior to
shaking with a  rotating shaker for 2 h
at 160 rpm. This process was realized
three times.
-  6  –  GC/MS 100 mg/L – 97.5 [28]
10 Freeze dried sediment sample were
mixed with anhydrous sodium
sulphate. Then, a Soxhlet extraction
with  cyclohexane/ethyl acetate was
carried out  for over 10 h. Five
milliliters of the extract was  cleaned by
gel-permeation chromatography,
followed by fractionation on a
miniaturised silica gel column.
1  mL 12  1  mL GC–MS/MS 0.030 mg/kg [4]
a Working range.
of DEHP in sediments have been proposed like  Soxhlet or ultra-
sone extraction with amounts of samples, between 1  and 20 g,
and  high solvent consumption and  energy. In this work, a  matrix
solid phase dispersion (MSPD) was proposed, the consumption of
sample, organic solvent, and  energy was drastically reduced in
comparison with other methods, no  evaporation step is  required.
Furthermore, in this study, fourier transform infrared-attenuated
total reflectance (FTIR-ATR) was used for characterizing sediment
samples and  MSPD procedure.
2. Experimental
2.1. Reagents and materials
All reagents were of analytical grade. Di(2-ethylhexyl)phthalate
99% was provided by  Aldrich (Steinheim, Germany). Stock standard
solutions of this compound were prepared in  acetonitrile. Working
solutions of DEHP were obtained by dilution of the stock solutions
with water or with a  mixture acetonitrile:water (1:3.25, v/v). All
solutions were stored in  the dark at 4 ◦C.
Acetonitrile HPLC grade was purchased from  Romil (Cambridge,
UK), NaOH (J.  T. Baker, Deventer, Holland) and  sodium dihydrogen
phosphate monohydrate (Merck, Darmstadt, Germany) were also
used.
Bondesil C18 (40 mm)  was obtained from Varian (Harbor City, CA,
USA) and  Bondesil C18 (50 mm)  was obtained from Phenomenex
(Torrance, CA, USA). Water was  deionised and filtered through
0.45 mm nylon membranes (Teknokroma, Barcelona, Spain).
2.2. Apparatus and chromatographic conditions
Fourier transform infrared-attenuated total reflectance (FTIR-
ATR) was performed on  an Agilent Cary 630 FTIR spec-
trophotometer coupled with a  diamond ATR (Waldbronn,
Germany).
The capillary chromatographic system used consisted of a  LC
isocratic capillary pump (Jasco Corporation micro 21PU-01, Tokyo,
Japan) and a  UV–vis diode array detector (Agilent 1200 series)
equipped with a 80 nL flow cell. The analytical signal was recorded
from 190 to 400 nm,  and the chromatograms were monitored at
230 nm.  The detector was  linked to a  data system (Agilent, HPLC
ChemStation) for data acquisition and  calculation. Samples were
injected via a  six-port injection valve (Rheodyne 7725) in which the
stainless steel was replaced by  a  segment of a  GC TBR-5 capillary
column (Teknokroma).
A Zorbax SB  C18 column with dimensions of (35 × 0.5 mm i.d.,
5 mm) purchased from Agilent was used as capillary analytical col-
umn.
The mobile-phase was  a  mixture of acetonitrile:water (95:5)
and was used in  isocratic mode, and  the mobile phase flow was
10 ml/min. All  solvents were filtered through 0.45 mm nylon mem-
branes (Teknokroma) before use.
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2.3. Pre-cleaning C18 phase used  for MSPD
A  C18 sorbent was used as dispersant in  MSPD. In  the course
of the study, two different C18 batches were employed. As the
background chromatogram obtained with one of the batches was
unacceptably high, a previous cleaning of the sorbent using ultra-
sonic assisted extraction was effected [18].  For this purpose,
portions of 2.5 g  of the  sorbent were placed into  a pre-fritted glass
SPE tube (6  mL)  with polyethylene frits (20 mm porosity) purchased
from Supelco (Bellefonte, PA, USA). The tube was rinsed with 3 mL
of acetonitrile. Once the solvent reached the  exit by gravity, the
tube was plugged with a PVC cap and introduced into an ultrasonic
bath until the level of water in  the  bath was above the  extraction
solvent level inside the tube. Next, sonication was applied for 5 min.
Then, the tube was removed from the bath, PVC cap  was removed,
and acetonitrile was flushed out by  vacuum. The ultrasonic extrac-
tion process was repeated with 3  mL of 0.01 M NaOH prepared in
water, 3 mL  of 0.01 M phosphate buffer of pH 7.0, and 3  mL of water.
Finally, the sorbent was dried with air. The other batch could be
utilized without previous cleaning.
2.4. Matrix solid phase dispersion (MSPD) procedure
0.1–0.3 g of bulk sediment sample was placed in a  glass mortar
and blended with 0.4 g of the C18 phase (5 min). Next, the mixture
was transferred to a  polypropylene solid phase extraction (SPE)
tube (Supelco, Bellefonte, PA, USA) with a  polyethylene frit (20 mm,
Supelco) placed at the bottom. Another frit was then placed at the
top of the tube with the  aid of a  syringe plunger. Then, the car-
tridge was flushed with 1.2 mL  of acetonitrile by  applying positive
pressure and the desorbed analytes were  collected into glass vials
and were diluted with 2.6 mL of Milli-Q water. Finally, 3  mL of the
mixture was taken for processing in the capillary chromatographic
system. Solid phase blanks were prepared as samples, but without
adding it.
2.5. In-tube SPME procedure
For the in-tube SPME process, the stainless steel injection loop of
a  conventional injection valve was replaced by  the  GC capillary col-
umn. A GC TRB-5 capillary column of 40 cm length with 0.32 mm
i.d., coated with 5% diphenyl, 95% polydimethylsiloxane (PDMS)
(3 mm coating thickness) was used (Tecnokroma, Barcelona, Spain).
This capillary column was connected to a conventional six-port
injection valve and  used as the  injection loop. Capillary connec-
tions to valve were  facilitated by  the use of 2.5 cm sleeve of 1/16
inch polyether ether ketone (PEEK) tubing; 1/16 in PEEK nuts and
ferrules were used to complete the connections.
Aliquots of 3.0 mL of sediment samples, solid phase blanks, sol-
vent blanks, or DEHP standards in a mixture acetonitrile:water
(1:3.25, v/v), were manually loaded in  the SPME TRB-5 capillary
column, used as injection loop of the  CapLC system, by means of
a 1 mL precision syringe (Hamilton, Bonaduz, Switzerland). Next,
50 mL of filtered and deionised water was also loaded in  order to
flush out the  sample solution remaining in the  TRB-5 capillary col-
umn (the inner volume of the  capillary column was 32 mL). Cleaning
blanks were  also measured. For water samples, aliquots of 4.0 mL
of waters, DEHP aqueous standards, or deionised water blank were
passed through the GC capillary, and  50 mL of filtered and deionised
water was used as solvent in  the cleaning step according to [15];
cleaning blanks were also measured.
Finally, the injection valve was manually rotated, so the  analytes
were desorbed from the extractive phase of the  TRB-5 capillary
column with the  mobile-phase, and sent to the analytical column
for separation and detection. All the experiments were carried out
in duplicate and  at room temperature.
Fig. 1. FTIR-ATR spectra obtained for C18 used as  solid phase in the  MSPD procedure,
sediment, MSPD mixture and MSPD mixture after extraction with acetonitrile. For
other details, see text.
2.6. Analysis of real samples
Samples used in the  present study were sediments collected
along the coast of the  Comunidad Valenciana (Spain). Sediments
were stored in plastic flasks, previously cleaned with acetonitrile,
2 L capacity. Samples collected were moved to the laboratory with
coolers and were kept at 4 ◦C  until analysis in  glass flasks. Forti-
fied samples were also processed (measured concentration up to
200 mg/L).
Water  samples collected in  the same place that sediments were
also analyzed by procedure proposed in [15]. The samples were
stored in dark, in brown glass flasks at 4 ◦C  until analysis. For anal-
ysis, these samples were centrifuged in glass tubes for 5 min at
45 rpm, and then loaded into  the IT-SPME device.
All  samples were analyzed in  duplicate and at room tempera-
ture.
3. Results and discussion
3.1. Optimization of MSPD and IT-SPME-CapLC–DAD
Owing to its high hydrophobicity, DEHP is strongly retained into
the coating of the extractive column used for IT-SPME. Therefore,
a  mobile phase with a  high elution strength is  necessary to des-
orb this compound from the extractive capillary in  a  reasonable
time. According to previous studies, a mixture of acetonitrile:water
(95:5, v/v) is  an adequate solvent for desorption of the analyte from
the TBR5  capillary using C18 particulate column [19]. DEHP is the
most apolar of phthalates usually present in waters and elutes the
last one [15].
Replicates of solid phase blanks were processed in order to
evaluate the DEHP contamination. Conditions selected as the  best
option for MSPD were as follows: 100–300 mg of sample, 400 mg
of C18 phase, and  1.2 mL  of acetonitrile for analyte desorption. It
should be noted that the final volume of the  extracts collected
after flushing the  extraction tubes with 1.2 mL of acetonitrile was
of about 0.8 mL. After, 2.6 mL of water was added. Fig.  1 shows
the FTIR-ATR spectra obtained from  sediment, MSPD mixture,
and after-extracted MSPD mixture. The sediment spectra shows
only the  features of carbonates and clay materials, C  O absorp-
tion peaks in  the  frequency 1430 cm−1 and Si  O at 1025 cm−1,
respectively. C O bands are also present in  the spectra corre-
sponding to MSPD and after-extracted MSPD mixtures. As it can
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Table 2
Some  figures of merit for analyzing DEHP in  sediments.
b0 ±  sb0 Ordinate b1 ± sb1 Slope R
2 LOD RSD (%) Recovery (%) (n = 8)
94  ± 120 65  ± 3 0.9969 8 mg/L 5–10 80 ± 20
Fig.  2. Chromatograms at 230  nm obtained for a  sediment sample without spiked
(A),  spiked with 47.62 ppb (B), and 69.77 ppb  (C) of DEHP (concentrations in  the
extracts). The spikes were realized before MSPD treatment. The insert  corresponds
to  DEHP spectrum.
be observed, a  small amount of matrix passed to the extract with
acetonitrile because the  spectra of the mixture after extraction
present a  smaller absorbance than that provided by the  MSPD
mixture.
3.2. Analytical performance
Standard solutions of DEHP prepared in water:acetonitrile
(1:3.25, v/v)  were processed, due to this, the  mixture corresponded
to the solvent of the extracts introduced into the  IT-SPME capil-
lary after subjecting sediment samples to the  MSPD procedure. The
reliability of the  procedure was also tested for sediments by obtain-
ing relevant analytical parameters such as the limits of detection
(LODs) and quantification (LOQs), and the linearity. A  sediment
without DEHP (i.e., with a content below LOD/3) was  selected
and amounts of DEHP were added for obtaining up to 200 mg/L in
the extracts, which were processed according MSPE and IT-SPME-
CapLC–DAD. Adequate linearity was obtained as can be seen  in
Table 2. For sediment extracts, the  LOD given in Table 2 corre-
sponds to the concentration of DEHP in the extracts loaded into
the  capillary that gave a peak height of three times the  peak height
of the blank. If 0.100 g of sediment was used, the achieved LOD was
270 mg/kg,  and when 0.300 g was employed, the LOD was  90 mg/kg
for sediments. Similar values are shown in  Table 1 using higher
amount of sample than that proposed in  this paper, working here
without evaporation steps.
The  limit of quantification (LOQ) was established as  the  con-
centrations that resulted in peak height ratios of ten, it was  three
times the LOD. The precision was evaluated by  obtaining the intra-
and inter-day relative standard deviations for the  spiked sediments
processed. The results obtained were satisfactory, RSD values lower
than 10% in all instances were obtained. Recovery studies were  car-
ried out and no matrix effect were obtained (see Table 2). Fig. 2
shows some chromatograms obtained as an example.
3.3. Analysis of sediments
The proposed conditions have been applied to analyze sedi-
ments samples collected at different points along the  coast of the
Comunidad Valencia area (Spain) during 2012. The parameters used
Table 3
Comparison of the composition of the three kind  of sediment assayed according to
size of particle after sieving (see also Fig. 3).
Size particle(nm) Coast  sample Transition sample Port sample
Bigger than 0.4  1.05  27.75 3.94
0.4  4.82 17.31 3.30
0.3  23.68 13.51 13.30
0.2  66.37 15.20 50.20
0.1  2.75 23.62 25.96
Lost  in process 1.33 2.61 3.24
to establish the  presence or absence of the analyte in each sample
were the concordance between (i)  the retention time and (ii) UV
spectra of DEHP and the suspected peak in  the chromatogram of the
sample, and (iii) the comparison of the  chromatograms obtained for
the sample and  after spiking the  sample with known amounts of
the analyte. If the  mobile phase is  optimized, the DAD spectrum of
DEHP provides enough specificity [19].
Nowadays, since DEHP is considered as an ubiquitous envi-
ronmental pollutant, we have employed the same protocol for
validating accuracy than that used in  reference [19] for biota
samples. Moreover, special efforts are necessary during sample
manipulation to prevent contamination by DEHP, as significant
amounts of this compound are present in  packages, solvents, or
glassware [10]. Obviously, elimination or simplification of the sam-
ple preparation would reduce the  risk of contamination. In  general,
solvents must be assayed previously, because most of them contain
DEHP, increasing blank signal and therefore, affecting the determi-
nation of the  analyte of interest.
We  employed several kind of blanks and fortified samples in
order to test the presence or absence of bias error. Solid phase
blanks were prepared as samples, but without adding it. Standards
in  solution can be used for processing samples provided solid phase
blanks do no present a matrix effect. Solvent blanks and  cleaning
blanks were also tested. In order to estimate the  percentages of
DEPH recovered by MSPD, samples providing a  signal for DEPH
similar to that of solid phase blanks were fortified both before
MSPD treatment and  after the elution process, at measured lev-
els between 20 and 100 mg/L of DEHP. Recoveries as those given
in  Table 2 were obtained. We  also processed between 0.3 and 0.1 g
of a sample spiked with 50 mg/L (measured concentration) and the
signals obtained for DEHP were in  accordance with the  amount of
DEHP processed by  the method in  a 95% of the value obtained for
0.1 g.
Table 3 shows the  particle size of the  sediments assayed (see also
Fig.  3),  and Fig. 4  shows their absorbance ratios Si O/C O obtained
from FTIR-ATR spectra. Three kinds of sediments were analyzed:
coast, transition, and  port zones with different particle size com-
position and  also absorbance ratios Si O/C O as can be seen  in
Fig.  4.
The analyte was  detected only in  one of the sediments ana-
lyzed (see Fig. 2, photograph 3 of Fig. 3 and sample F of Fig.  4),
being the LOD 90 mg/kg (0.300 g was used of sediment as sample
taken). Chromatogram A  in Fig. 2 presented an  analytical signal for
DEHP three times higher than that shown for solid phase blanks.
The concentration found in  positive sample was in accordance with
the values reported in  reference [29].  The results obtained for the
water samples sampled in  the  same place than sediments pro-
vided mean concentrations of DEHP below or near LOD  achieved
in water analysis (0.25 mg/L) and  were similar for all samples
62 M. Mun˜oz-Ortun˜o et al. /  J. Chromatogr. A 1324 (2014) 57– 62
Fig. 3. Photographs of the  proportions according to  particle sizes (A, B, C, D, and E
corresponding to bigger than 0.4,  0.4,  0.3,  0.2, and 0.1 mm,  respectively) for different
types of sediments: (1) sediment sample obtained from coast zone, (2) sediment
sample  obtained from transition zone, and (3) sediment sample obtained from P.
Fig. 4. Absorbance ratio Si  O/C O  for the  sediments assayed (see also Fig. 3  and
Table 3).
analyzed. The mean concentration of DEHP was lower than the  EQS
value, fixed in  1.3  mg/L [6].  The water mass in contact with the pos-
itive value found for the  sediment contained for DEHP a  value of
0.25 mg/L.
4. Conclusions
The procedure proposed is cost effective and allows the identifi-
cation and quantification of DEHP in  appropriate concentrations to
control environmental quality. The characterization of sediments
can be achieved in c.a., 20 min. Moreover, the  considerable reduc-
tion on the  amounts of sample and chemicals in reference to other
procedures proposed in the literature (see Table 1), can also reduce
the risk of DEHP overestimation due to background contamina-
tion.
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Attenuated total reﬂectance infrared
spectroscopy (ATR-IR)
On-membrane measurement
Cleaning in place (CIP)
a b s t r a c t
This paper describes a new approach for the determination of fat in the efﬂuents generated by the dairy
industry which is based on the retention of fat in nylon membranes and measurement of the absorbances
on the membrane surface by ATR-IR spectroscopy. Different options have been evaluated for retaining fat
in the membranes using milk samples of different origin and fat content. Based on the results obtained, a
method is proposed for the determination of fat in efﬂuents which involves the ﬁltration of 1 mL of the
samples through 0.45 mm nylon membranes of 13 mm diameter. The fat content is then determined by
measuring the absorbance of band at 1745 cm!1. The proposed method can be used for the direct
estimation of fat at concentrations in the 2–12 mg/L interval with adequate reproducibility. The intraday
precision, expressed as coefﬁcients of variation CVs, were r11%, whereas the interday CVs were r20%.
The method shows a good tolerance towards conditions typically found in the efﬂuents generated by the
dairy industry. The most relevant features of the proposed method are simplicity and speed as the
samples can be characterized in a few minutes. Sample preparation does not involve either additional
instrumentation (such as pumps or vacuum equipment) or organic solvents or other chemicals.
Therefore, the proposed method can be considered a rapid, simple and cost-effective alternative to
gravimetric methods for controlling fat content in these efﬂuents during production or cleaning
processes.
& 2013 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
The dairy industry is considered one of the biggest producers of
efﬂuents. Although these efﬂuents mostly contain the major milk
components, their environmental impact can be of relevance
because of the high content of organic matter and nutrients, and
also because the degradation of certain compounds, i.e. fats, may
be slow [1]. In addition, these wastes also reﬂect the contamina-
tion associated with cleaning and disinfection processes which are
usually performed by means of cleaning in place (CIP) systems.
Therefore, the characterization of the efﬂuents generated by these
factories is important not only from an environmental point of
view, but also to optimize CIP processes and to test the efﬁciency
of new detergent formulations [2].
The fat content has been extensively used in the evaluation of
the environmental impact of the efﬂuents produced by dairy
industry [1,3]. A rapid in-real time response is considered neces-
sary for an efﬁcient control of both production and cleaning
processes. Rapid analytical methods would help to reduce the
residues by increasing the efﬁciency in the use of raw materials,
water, cleaning products and other resources [4,5]. Current meth-
ods used for the determination of fat in waters entail gravimetric
measurement after the extraction of the fat into an organic solvent
[1–3]. However, gravimetric methods involve long time for extrac-
tion and solvent evaporation steps, and they are clearly unsuitable
for real-time monitoring purposes. Therefore, there is a real need
for the development of rapid and simple procedures that can be
used for monitoring the fat content in these kinds of efﬂuents.
IR spectroscopy either in the near or mid regions, often combined
with multivariate statistical methods, has been extensively used in
the dairy industry in order to determine the major components
(fat, lactose, protein) of milk, whey, cheese and other products, with
important advantages such as rapidity and minimum sample prepara-
tion. This technique has been extensively used to establish the
nutritional value of dairy products and to detect milk adulteration,
as well as to predict microbial spoilage [6–12]. IR is also considered an
efﬁcient technique for real-time control of production, i.e. transester-
iﬁcation of fat blends [13]. However, in the analysis of fat in efﬂuents
previous extraction steps would be necessary to reach the desired
sensitivity as concentrations below g/L can be expected.
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Among the different alternatives proposed to increase the
sensitivity in spectroscopic methods, the employment of extrac-
tion membranes is very attractive, especially if the analytes can be
directly monitored on the membrane [14]. The utility of this
approach in IR based methods for determination of oils and grease
matter (alkanes, diesel oil and gasoline) in water matrices has
been demonstrated [15,16]. For this purpose, the samples were
ﬁltered through PTFE membranes; in the analysis of volatile
compounds the membranes were exposed to the headspace of
the samples. After extraction, the membranes with the retained
compounds were held in a sampler holder so that the light could
pass through them, and the IR spectra were registered in transmis-
sion mode. More recently, the determination of traces of con-
taminants (some volatile organic compounds) preconcentrated on
polymer membranes by ATR IR has been reported [17]. However,
to the best of our knowledge, this option has never been tested for
determination of fat in efﬂuents generated by the dairy industry.
In the present work we have evaluated the possibility of
determining fat content in efﬂuents produced by dairy plants
using nylon membranes as a support for the retention of fat and
registration of ATR IR spectra. Parameters that affect the sensitivity
such as pore and diameter of the membranes, and sample volume
have been optimized using powder and liquid milks of different
origin and fat content. The possibility of applying this methodol-
ogy under conditions of CIP processes has also been investigated.
On the basis of the results obtained a new method is proposed for
the quantiﬁcation of fat at low mg/L levels. The utility of the




ATR-FTIR spectra were recorded using a Cary 630 FTIR spectro-
meter equipped with a diamond ATR sampling accessory from
Agilent Technologies (Böblingen, Germany). Spectra were recorded
in the frequency range of 4000–600 cm!1 at a resolution of
4 cm!1. For data collection a MicroLab FTIR software from Agilent
Technologies was used; for data processing a ResolutionsPro
software (Agilent Tecnologies) was used. Prior to each sample
measurement a background scan was made against the air, and
8 scans were averaged for each sample (a higher number of scans
did not signiﬁcantly improve the signal to noise ratio).
2.2. Reagents and materials
Nylon membranes of 47 mm diameter and 10.0 mm and
0.45 mm pore diameter were obtained from Teknokroma (Barce-
lona, Spain), and nylon membranes of 13 mm diameter and
0.45 mm pore diameter were purchased from Sartorius Stedim
(Goettingen, Germany). Nitric acid (69%) and sodium dodecylsul-
phate were obtained from Panreac (Barcelona, Spain), and sodium
hydroxide was purchased from J.T. Baker (Deventer, Holland).
Detergent formulations containing polymeric cationic and non-
ionic surfactants were supplied by Betelgeux S.L. Company.
2.3. Milk samples
Two powder milks and two liquid commercial milks of differ-
ent origin and fat content were used throughout the study
(Table 1). Stock samples were daily prepared by diluting the
appropriate amount of the milk samples with distilled water to
give a total amount of fat of 0.5 g/L, according to the fat content
declared by the producer. For powder milks, the resulting suspen-
sions were sonicated into an ultrasonic bath for about 5 min for
homogenization. Unless otherwise stated, working samples were
prepared by diluting the stock samples with distilled water.
2.4. Sample processing
In studies carried out with membranes of 47 mm diameter the
samples were passed through the membranes by vacuum. For this
purpose a vacuum ﬁlter assembly (Supelco, Bellefonte, USA)
connected to a vacuum pump was used. Then the membranes
were removed from the assembly and placed into the spectro-
photometer to collect the spectra so that the upper side of the
membrane was in contact with the ATR crystal.
In studies with the 13 mm diameter membranes, the samples
were ﬁltered using a luer-lock glass syringe of 10 mL connected to
a 13 mm diameter stainless steel ﬁlter holder (Whatman, Kent,
England). The samples were manually ﬁltered by passage through
the nylon membranes mounted in the ﬁlter holder. After extrac-
tion, the holder was separated from the syringe and opened. The
nylon membranes were then removed from the holder, and placed
on the spectrometer for recording the spectrum.
For simplicity, all assays were carried out in triplicate at
ambient temperature (the goal of this study was to develop a
simple method easy to implement for routine analysis).
2.5. Analysis of real samples
The proposed method was applied to analyze efﬂuent samples
that were collected from a pilot plant aimed at the production of
cheese. Samples were collected at different stages of a CIP process
used to clean the pasteurizer, tanks and pipes: three samples
during a ﬁrst rinsing step with water at 90 1C, three samples
during an intermediate rinsing step with water at 85 1C, two
samples during a cleaning step using water at 78 1C with detergent
(alkali), and two samples during the ﬁnal rinsing with water
(45 1C). After the arrival to the laboratory, the samples were stored
at 4 1C until analysis. Before the analysis each sample was shaken
vigorously by hand for 30 s. Each sample was analysed in triplicate
and at room temperature.
3. Results and discussion
3.1. Selection of the measurement wavelength
The main absorption bands in the mid-IR region that have been
utilised for the quantiﬁcation of fat in milk and dairy products are
2874 cm!1, a band related to the acyl chain on fatty acids,
1745 cm!1, which is due to the stretch vibration of CQO group
Table 1
Commercial milk samples used throughout the study.
Sample Origin Fat content
Powder milk Sheep 39 g/100 g of sample
Powder milk Cow 24 g/100 g of sample
Liquid whole milk Cow 36 g/L
Liquid semi-skimmed milk with high ﬁbre content Cow 13 g/L
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from fatty acids, and 1464 cm!1 which corresponds to the C–H
bend. The utility of these bands in the context of the present study
was evaluated. For this purpose, the spectra of both powder and
liquid milk samples were registered and compared with those
obtained for the nylon membranes. The results showed that the
best option was the band at 1745 cm!1, as the spectra obtained for
nylon membranes did not show any signiﬁcant absorbance at this
wavelength. Moreover, the signals in the other two regions were
more affected by the presence of water in the membranes. This is
illustrated in Fig. 1, which shows the registers obtained for two
nylon membranes containing different levels of water. Except for
the bands corresponding to the absorption of water (2750–
3700 cm!1 and 1600–1680 cm!1 regions), no spectral differences
were observed between them. On the other hand, the spectra
recorded for the three types of nylon membranes used throughout
the study were similar (data not shown).
3.2. Sample processing
The possibility of retaining milk fat on the nylon membranes
was evaluated. Initial experiments were carried out with 0.45 mm
membranes. Different working samples were prepared in order to
produce fat contents in the 0.010–1.0 g/L range. Variable volumes
of these samples were passed through membranes, and the
retention of fat was evaluated by measuring the absorbance at
1745 cm!1. In all instances, a signiﬁcant band was detected at the
wavelength corresponding to the absorption of fats. As an exam-
ple, in Fig. 2 are shown the spectra recorder from liquid whole
milk and from a membrane after passing through it 1 mL of the
same milk diluted to give a fat content of 10 mg/L (dilution factor,
1:3600). In spite of the large dilution factor, the signals
corresponding to the absorption of C¼O group from fatty acids
is signiﬁcantly higher than that observed for the original milk.
These results demonstrated that the membranes were very effec-
tive in retaining milk fat.
Variable volumes of the working samples were processed using
0.45 mm nylon membranes of either 47 mm or 13 mm diameter.
The working samples were prepared from sheep powder milk, and
the fat content varied in the 0.005–1.5 g/L range. Initial studies
were carried out with membranes of 47 mm diameter. Aliquots of
50 mL of the samples were passed through the membranes by
applying vacuum. It was observed that the absorbance at the
working wavelength increased when increasing the content of fat
in the samples up to concentrations of 0.050 g/L. For higher fat
contents the absorbances remained approximately constant. On
the other hand, the passage of the samples through the mem-
branes became slower as the content of milk was increased; the
sample with the highest content of fat assayed could not be totally
ﬁltered in 10 min. The reason is that high fat contents in turn
involved high amounts of solid material, causing partial clogging
of membranes. To overcome clogging, membranes with 10 mm
pore diameter were tested. Although all working samples could be
rapidly processed, the absorbances registered were signiﬁcantly
lower than those measured with the 0.45 mm membranes. These
observations revealed that 10 mm membranes were not effective
for retaining fat, probably because sonication applied during
sample preparation resulted in fat globules with a diameter
smaller than 10 mm [10]. Consequently, 10 mm membranes were
discarded for further tests.
In another set of experiments, different volumes of the working
samples were processed through 0.45 mm ﬁlters of 13 mm dia-
meter using a 10.0 mL glass syringe connected to the ﬁlter holder.
Samples were passed through the membranes by applying manu-
ally positive pressure. The sample volumes tested were 1.0, 5.0 and
10.0 mL. It was observed that for a given working solution, the
absorbance increased by increasing the sample volume. However,
the increment was less signiﬁcant for samples with the higher fat
contents. This is illustrated in Fig. 3 which shows the variation of
the absorbance as a function of the sample volume for two of the
concentrations assayed, 2.0 and 8.0 mg/L. As observed, no signiﬁ-
cant increment of the absorbance was obtained by increasing the
fat content when passing either 5.0 or 10.0 mL of the samples
through the membranes. These results suggest that for such
concentrations and sample volumes the membrane became satu-
rated. A sample volume of 1 mL was considered a good compro-
mise between sensitivity and variation of the response to
concentration.
Fig. 1. Spectra recorder from 0.45 mm nylon membranes (47 mm diameter):
(a) spectrum collected immediately after the passage of 10.0 mL of water; and
(b) spectrum collected after passage of 10 mL of water and drying the membrane
with air. For other experimental details, see text.
Fig. 2. Spectra recorder from: (a) liquid cow milk (fat content, 36 g/L); and (b) a
0.45 mm nylon (13 mm diameter) membrane after the passage of 1 mL of the
solution resulting by diluting the same milk sample to give a fat content of 0.01 g/L
(dilution factor 1:3600).
Fig. 3. Effect on the absorbance of the volume of sample when using 0.45 mm nylon
membranes of 13 mm diameter: dotted line, sample containing 2 mg/L of fat;
dashed line, sample containing 8 mg/L of fat.
Y. Moliner Martínez et al. / Talanta 119 (2014) 11–16 13
The absorbance measured by processing 50 mL of a sample
through 47 mm membranes or by passing 1.0 mL of the same
sample through 13 mm membranes were similar (see Fig. 4).
However, taking into account that the objective of the study was
the development of a method capable of providing fast informa-
tion, processing 1 mL of the samples with membranes of 13 mm
diameter was considered a better option. The reasons for this
choice were that the entire method was more rapid (the ﬁltration
step only required about 0.5 min), and also because no special
instrumentation such as a vacuum pump or ﬁltration equipment
was necessary for sample treatment.
3.3. Linearity, reproducibility and sensitivity studies
The proposed method was applied to milk samples of different
origin and fat content. For each kind of milk ﬁve concentrations
were assayed, and for each of the concentrations three measure-
ments were made. To optimize the calibration, different ways to
measure the signal were tested: band height at 1745 cm!1, band
height after subtraction of blank spectrum (the spectrum of a nylon
membrane after passing 1 mL of water through it), and band height
with two points baseline correction using different pairs of wave-
lengths. Best linearity was obtained by using the absorbance after
correction between 1717 cm!1 and 1779 cm!1. In Fig. 5 are depicted
the registers obtained for samples containing from 2 to 16 mg/L of
fat, according to the fat content declared by the producer. A good
correlation was obtained between the corrected absorbance and the
concentration of fat within the 2–12 mg/L interval. However,
increasing the concentration of fat from 12 mg/L to 16 mg/L resulted
in a slight increment of the absorbance (see also Fig. 5). The
calibration equations obtained from the different kinds of milk in
the 2–12 mg/L interval are listed in Table 2. In all instances the
slopes of the calibration equations were statistically equivalent,
which means that the method is not affected by the matrix. On
the other hand, the results obtained are consistent with the amount
of fat declared by producers of the milk tested. The minimum
concentration that could be measured with satisfactory reproduci-
bility was 2 mg/L. This value corresponds to the limit of quantiﬁca-
tion (LOQ) of the method. The limit of detection (LOD) was
established as the concentration which provided three times the
noise of the baseline of a blank (membrane after passage of 1 mL of
water) [15,18]. The LOD was found to be 0.5 mg/L.
Precision studies were carried out through the consecutive
processing of three replicates of samples containing fat contents of
4 mg/L and 12 mg/L. The results are also listed in Table 2. As
observed from this table, the intraday coefﬁcients of variation for
absorbance measurements ranged from 4% to 11%. Additionally,
the interday precision was evaluated by processing samples
prepared from sheep powder milk in four different days. The
concentrations assayed were also 4 mg/L and 12 mg/L. The inter-
day CVs observed were o20%. Thus the achieved precision was
considered adequate.
3.4. Application of the method
At present, there is an increasing demand for rapid and cost-
effective methods for characterizing industrial efﬂuent, not only
Fig. 4. Spectra recorder for a sample with a fat content of 0.010 g/L using 0.45 mm
nylon membranes: (a) 1 mL of sample passed through 13 mm diameter mem-
branes; and (b) 50 mL of sample passed through 47 mm diameter membranes.
Fig. 5. Spectra collected for under the selected working conditions for samples
containing different concentrations of fat: C1—2 mg/L, C2—4 mg/L; C3—8 mg/L;
C4—12 mg/L; and C5—16 mg/L.
Table 2
Linearity and reproducibility data obtained for the different kinds of milk samples tested.
Sample type Linearity calibration equation, y¼aþbx (n¼12) Reproducibility CV (%) (n¼3)
4 mg/L 12 mg/L
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for environmental purposes but also for reducing the production
and maintenance costs. The proposed method can be directly
applied to quantify fat in efﬂuents generated by the dairy industry
at fat contents within the 2–12 mg/L range. According to the
literature these are typical contents of fat in the efﬂuents of dairy
plants, but in some studies values of several hundred mg/L have
been reported [1]. The proposed method can be easily adapted for
such high concentrations by sample dilution with water.
The potential application of the method for controlling CIP
process was also evaluated. In the dairy industry CIP processes
typically involve the sequential use of chemical alkaline and acidic
washing steps in the presence of surfactants, and eventually other
additives (chelating agents, emulsifying compounds and others)
[4]. It should be remarked that fast methods are available to study
the effectiveness of CIP systems through the determination of
detergent residues [19]. However, the determination of fat still
involves liquid–liquid extraction followed by solvent evaporation
and mass measurement [2,3].
To evaluate the possible inﬂuence of pH on the response,
different samples were prepared using 0.5% HNO3 (m/v) or 2%
NaOH (m/v) as the solvent, and the results were compared with
those obtained for samples containing an equivalent amount of fat
but prepared in water. The effect of the presence of surfactants
was also evaluated. For this purpose working solutions were
prepared by dilution of the stock solution with response in the
presence of SDS at a concentration of 4 g/L. In Fig. 6 are shown the
spectra recorded under the different conditions assayed. The
differences in the absorbances obtained under the tested condi-
tions with respect to those registered for samples prepared in
water varied from !10% to þ4%. Taking into account the repro-
ducibility values of Table 2, it was concluded that the differences in
the absorbances at 1745 cm!1 were not signiﬁcant.
The spectra of different polymeric cationic and non-ionic
surfactants typically used in dairy industry were tested, including
different tertiary alkylamines, salts of quaternary ammonia, alkyl
polyglucosides and linear alcohol etoxylates. None of these com-
pounds presented signiﬁcant absorption at the working wave-
length (data not shown).
Finally, the proposed method was applied to analyse the
efﬂuents generated at different stages of a CIP process in a pilot
plant aimed at the manufacturing of cheese. As an example, in
Fig. 7 are shown the spectra obtained for some samples analysed.
One of the register (7a) corresponds to the sample which con-
tained the highest fat content. This sample was collected during
the intermediate rinsing step, and it had to be diluted with water
(factor dilution, 1:10) to adjust the fat content to the linear
working interval. The fat content found for this sample was
(7977) mg/L (n¼3). The other two samples were collected during
the wash (7b) and ﬁnal rinsing (7c) steps; the spectra showed that
these samples contained fat levels below the LOQ and below the
LOD, respectively. Some of the samples analysed contained a
signiﬁcant amount of suspended solids. However, these samples
could be easily passed through the membranes, and reproducible
absorbances were measured after an effective sample
homogenization.
4. Conclusions
In this study, a method has been developed for the detection
and quantiﬁcation of fat in efﬂuents generated by the dairy
industry. The method entails manual ﬁltration of 1 mL of the
samples through 13 mm diameter nylon membranes (0.45 mm
pore diameter), and direct monitorization of fat on the membrane
surface by FTIR in ATR mode. Organic solvents and additional
equipment such as delivering pumps or vacuum systems are
totally avoided during sample preparation. In addition, neither
prior washing of the membranes nor exhaustive drying steps to
eliminate water before measurement are required. Therefore, the
proposed method is very simple, rapid and cost-effective.
According to the literature, the major part of the pollution
caused by dairy industries comes from CIP systems [2]. As
demonstrated in the above sections, the proposed method is
suitable for determining the fat content in the waters generated
during CIP processes. Therefore, it can be considered a useful tool
to evaluate the effectiveness of CIP systems, which may help to
optimize the consumption of water and cleaning products, as well
as to reduce the generation of wastes.
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1. Introduction
The cleaning procedures are important in dairy industries to
ensure the hygiene in food processing lines by completely
removing the organic or inorganic materials and bacteria from
the surfaces. In these industries a cleaning in place (CIP) process is
used for cleaning and disinfection of circuits, tanks, pasteurizers
and packing, ﬁlling and metering equipments. It usually consists of
using optimized programs that depend on factors like chemical
agents, mechanical powder, temperatures and procedure time [1]
and it is based on different steps: discrete stages including removal
of gross debris, pre-rinse, detergent circulation, intermediate
rinsing, second detergent circulation, intermediate disinfection
and ﬁnal rinse [2]. Although this procedure needs a lot of time and
energy [3] it is a regular method to clean in dairy industry. Sugars,
fats, proteins and minerals are removed by applying the CIP
method. In this process large amounts of wastewaters, composed
of diluted milk (substantial concentration of fat, protein (mainly
casein) and lactose) and cleaning chemicals (acids, alkalis and
detergents), are generated. These efﬂuents may cause serious
environmental problems, without the appropriate treatment.
Therefore, the dairy industry should treat its efﬂuents efﬁciently
and effectively before disposal into public drainage. Considering
these aspects, a method for the determination of the main
components, such as fat and casein in these efﬂuents is still needed
to control these efﬂuents [4].
There are different methods proposed in the literature for the
determination of proteins. The most traditional method is the
Kjeldahl method [5], followed by colorimetric and spectrophoto-
metric methods [6] such as Biuret [7], Bradford [8,9], Lowry [10],
Ninhydrin [11] and bicinchoninic acid (BCA) [12]. More selective
methods, such as chromatographic techniques with different
detectors [13,14], or immunoassay test (ELISA Kit) [15] have also
been described for the determination of casein in food. In Table 1
are summarized the advantages and disadvantages of several used
methods for protein/casein determination. As it can be seen, most
of these methods are not in situ analysis and require long analysis
times.
In response to the aforementioned demand, the entrapment of
reagents in polymers can be a good alternative to perform in situ
derivatization reactions in order to develop a sensing device
[16–19]. Polydimethylsiloxane (PDMS) is the most widely used
silicon-based organic polymer for its particular properties [17].
Cross-linked (cured) PDMS elastomer does not enable aqueous
solvents to penetrate and swell the polymer [18] because PDMS is
inherently hydrophobic [19]. The hydrophobic nature of the
material restricts the use of PDMS in many applications [20].
However, hydrophilic compounds such as tetraethyl orthosilicate
(TEOS) (hydrophilic silane) [21] can increase the hydrophicility of
the ﬁlm. Copolymerization reactions between polymeric fraction
(PDMS) and silicon alcoxyde (TEOS) give, as a result, a hybrid
material in which both PDMS (organic fraction) and hydrolyzed
TEOS (inorganic fraction) take part in the mixed network [16,22].
When the network is gelled, the ﬁlm cracks. However, the cracking
can decrease with the addition of silica nanoparticles (SiO2NPs)
[23]. Moreover, the addition of (SiO2NPs) in the polymeric mixture
do not modify the gelling time [24].
Herein, the main objective of this study was to develop a PDMS/
TEOS/SiO2NPs composite with 1,2-naphtho quinone-4-sulphonate
sodium (NQS) reagent (responsible for the color change of the
sensor) for monitoring casein in industries efﬂuent based on the
procedure developed by Campins et al. [16]. This reagent is
normally employed to determine amines [25–28]. In this
methodology the reagent entrapped in the composite is added
to a solution containing the analytes. Then, the analytes are
extracted from the solution and the derivatization is promoted
inside of the ﬁlm. The potential parameters which can affect the
response of the sensor have been studied. Some of the drawbacks
of solution derivatization, such a reagent instability, blank signal,
can be solved by using this methodology which is environmental
friendly and reduces the solvent consumption and the use of toxic
reagents. This in-situ dispositive allows the monitoring of casein in
dairy industries efﬂuents by measuring the absorbance of the
derivative by a reﬂection probe, by image-processing (GIMP) or
simply by naked eye. The use of GIMP is an alternative to other




Sylgard1 184 Silicone Elastomer Kit (base and curing agent) for
making polydimethylsiloxane (PDMS) polymer was provided by
Dow Corning (Midland, MI, USA). Tetraethyl orthosilicate (TEOS,
#99.0%), silicon dioxide nanoparticles (SiO2NPs, 99.5%, 5–15 nm
particle size), sodium 1,2 naphtoquinone-4-sufonate (NQS, 99.7%),
bicinchoninic acid disodium salt hydrate was obtained from
Sigma–Aldrich (St. Louis, MO, USA). Casein vitamin-free was
purchased from Serva (Heidelberg, Germany). Bovine serum
albumin lyophilized crystallized #98% (GE), L-arginine (#98%),
L-prolin (#99%), L-lysine (#97%) and L-leucine (#98%), were obtained
from Sigma–Aldrich (Steinheim, Germany). Sodium hydrogencar-
bonate and sodium carbonate were from Probus (Badalona, Spain),
sodium hydroxide was purchased from J.T. Banker (Deventer,
Holland). Copper(II) sulfate pentahydrate was obtained from Merck
(Darmstadt, Germany) and potassium sodium tartrate tetrahydrate
from Sharlau (Barcelona, Spain) and Ultrapure water was obtained
from a Nanopure II system (Sybron, Barnstead).
2.2. Apparatus
Absorbance spectra were recorded using a Cary 60 UV–vis
spectrophotometer which is equipped with a diffuse reﬂection
Table 1
Advantages and disadvantages of the several analytical methods proposed in the
literature for casein determination.
Methods Advantages Disadvantages








Ninhidrine [11] Large amount of sample
Selective
Bicinchoninic acid [12] Not interference
with detergents
Unstable color
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probe from Harrick Scientiﬁc Products (Pleasantville, NY). The
diffuse reﬂection probe has an integral video camera to select the
sample spot to be analyzed by providing a visual image. Spectra
were recorded from 200 to 800 cm$1. For data collection and
processing CaryWinUV software from Agilent Technologies was
used. For preparing the sensor, ultrasonic bath (300 W) from
Sonitech and magnetic stirrer (450 W) from Stuart Scientiﬁc were
used. Plastic well-plates were used as template to fabricate the
sensor (Sharlau, Barcelona, Spain). A Thermostat LT200 was used to
heat the samples and stock solutions (Hagh Lange United for water
quality, Bizkaia, Spain). Ricoh Aﬁcio MP2550 PCL6 multifunctional
printer was employed to scan the colored sensor. The obtained
images were analyzed by the free image editor software GIMP
(version 2.8) [29,30].
2.3. Stock solutions
Stock standard solutions of casein (2 g L$1) were prepared in
nanopure water. Working solutions of this compound were
prepared by dilution of the stock solutions also in water. Amino
acids solutions (0.01 M) (lysine, leucine, arginine and proline) were
obtained by dissolving the pure solid (purity #97%) in water.
Albumin solutions (2 g L$1) were prepared in nanopure water. All
the solutions were stored in the dark at 4 "C. The standard solutions
were basiﬁed to pH 12 with NaOH solution to perform the
measurements.
2.4. Sensor preparation [16]
In order to prepare polymer composites NQS and SiO2NPs were
mixed in TEOS under ultrasonic condition for 10 min. The TEOS-
NQS-SiO2NPs suspension was then added to PDMS base followed
by vigorous stirring at room temperature for 15 min to achieve a
homogeneous dispersion. PDMS curing agent was added to the
dispersion at a weight ratio of 1:10 to the PDMS base. The mixture
was stirred for 15 min at room temperature, and then 200 mL of
this dispersion were deposited on plastic well-plates. Finally, the
blend was cured at 30 "C. The curing time was depended on the
sensor composition. The thickness and internal diameter of the
resultant sensor were 1 mm and 15 mm, respectively. To optimize
the sensor composition, various ratios of PDMS toTEOS were tested
(50/50, 40/60, 20/80). The effect of different weight percentages of
SiO2NPs and NQS were also studied (0, 0.1% and 1% of SiO2NPs;
0.05%, 0.1% and 0.2% of NQS, respectively). In addition, the
inﬂuence of the temperature was also evaluated. All the devices
were kept in the dark at room temperature until use.
2.5. Quantiﬁcation of the color intensity of the colorimetric ﬁlm by
GIMP
Multifunctional printer was used for scanning the colored
sensor. The free program GIMP was used. The color picker tool on
GIMP, with an average of 50 % 50 pixels (or 2500 pixels) close to the
center of the spherical ﬁlms was used to evaluate the color
intensity. The area of each individual sensor was found to be
approximately 132 % 132 pixels, using the ellipse select tool. The
RGB (red, green, blue) color-coordinate system was applied to
convert the scanned images of the device into numerical color
values. The green color intensity was chosen for the quantifying
analysis because it provided the best results.
2.6. Bicinchoninic acid assay (BCA)
To carry BCA assay, two different reagent solutions were
prepared. Reagent solution A was a mixture of 0.1 g bicinchoninic
acid, 2 g sodium carbonate, 0.16 g sodium tartrate, 0.4 g sodium
hydroxide and 0.95 g sodium bicarbonate, in a ﬁnal volume of
100 mL of water. The pH of this reagent was adjusted to 11 with
sodium hydroxide. Reagent solution B was a solution of 0.4 g
copper sulfate pentahydrate in 10 mL of water. Casein reagent was
prepared by mixing the reagent A with the reagent B (50:1). The
derivatization reaction was performed by mixing 1 mL of this
reagent solution with 0.5 mL of standard solution or sample. After
15 min, the absorbance at 562 nm was measured [12]. Bicincho-
ninic acid reagent was daily prepared.
2.7. Analysis of samples
Water samples were provided by Betelgeux S.A (Gandia,
València, Spain). The dairy efﬂuent samples analyzed were
collected from a pilot plant aimed at the production of cheese.
The samples were collected at different stages of the CIP process.
The CIP process consisted in four step: (1) initial rinse with warm
water, (2) rinse with a highly alkaline solution, (3) rinse with acidic
solution, (4) heat disinfection with hot water. In some cases, the
last step consists of chemical disinfection followed by hot water
[32].
Samples were stored at 4 "C until analysis. Before the analysis
each sample was vigorously shaken for 30 s. Finally the samples
were alkalinized and diluted if required.
3. Results and discussion
3.1. Study of the PDMS–NQS composite for determination of casein
PDMS is a hydrophobic polymer, where organic reagents can be
entrapped. However the presence of hydrophilic compounds in the
polymer modiﬁes the properties forming organic/inorganic
hybrids composites. Therefore, the percentage of TEOS in the
composite was studied. Firstly, by keeping the amount of reagent
and SiO2NPs constant, different proportions of TEOS in the
polymeric sensor were tested (50%, 60% and 80% TEOS). Large
amounts of TEOS made more difﬁcult the gelation process (e.g.,
80%), probably owning to the fact that a lower PDMS content
causes a slowdown in the co-condensation (geliﬁcation) process.
As it was expected, the gelation process was depended on the ratio
TEOS PDMS. In addition, greater proportions of PDMS reduced the
gelation while the viscosity of the sol increased [23,33] As can be
seen in Fig. 1a, ﬁlms with (50% TEOS–50% PDMS) provided higher
responses than those using (60% TEOS–40% PDMS). It should be
noted that an increase of TEOS resulted in lower responses.
Although in these conditions, the viscosity of the gel was expected
to be lower and the diffusion of the analyte higher, the ﬁlm
conditions were not the most adequate for the derivatization
reaction. Based on these results, ﬁlms with TEOS–PDMS ratio (1:1)
were selected for further experiments.
The effect of the NPs is to provide greater stability to the sensor,
preventing the possible formation of cracks. Li et al. [23], have
already performed the incorporation of SiO2NPs into the coating sol
and concluded that the chromaticity of the gels changed and the
porosity of the gel increased. The increasing in the gel pore size
prevents cracking. In our case, ﬁlms made without NPs were broken
when they were removed from the well-plates. Therefore, different
proportions of SiO2NPs in the ﬁlm were studied (0.1% and 1%) and no
cracking was observed in any case. Fig.1b shows, that the addition of
higher amounts of SiO2NPs decreased the analyte response. This
effect can be explained by the fact that the addition of NPs increased
surface roughness and surface roughness is one of the dominant
factors that determined the surface hydrophobicity [34]. Finally,
different percentages of NQS reagent were tested (0.05%, 0.1% and
0.2%). Fig. 1c shows the analytical signal (absorbance) with the
concentration of NQS, as it was expected the response increases by
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increasing the amountof NQS. According tothese results the selected
composite composition was 50:50 weight ratio TEOS:PDMS, 0.1%
(w/w) SiO2NPs, 0.2% (w/w) NQS. In addition, the effect of the
temperature in response of the NQS sensor was also evaluated. At
room temperature the reaction kinetic was lower than that obtained
by heating the standard solution or the samples at 100 "C during
10 min; at room temperature the ﬁlm needed long times to respond
to casein concentration (Fig. 1d). The denaturalization and the
breakage of the peptide bonds of the casein takes place at high
temperatures in basic or acid conditions. Thus, amino acids from the
casein react in the ﬁlm with the NQS by heating the sample in basic
medium. From these results, the procedure to follow was to
introduce the sensor in a basic solution (pH 12) and to heat at
100 "C during 10 min. The casein molecule is formed from chains of
amino acids. In order to test which amino acids reacts with the
PDMS–NQS composite, amino acids with different structure were
selected as a model compounds (leucine, proline, arginine and
lysine). The analytical responses achieved were higher for lysine and
arginine heating for 10 min at 100 "C than for proline and leucine
(Fig. 2). As it was expected, these differences in the reaction were
determined by their structures. The typical structure of amino acids
is composed of two functional groups: a carboxylic acid group
(—COOH) and an amine group (—NH2), along with a side-chain
speciﬁc to each amino acid. Only lysine, arginine and histidine
contain an additional amino group [35]. Lysine and arginine are
classiﬁed as basic-polar [36] because to the second amino group is
protonated and often participates in hydrogen bonding and as a
general base catalysis. The presence of a second amino group in the
molecule enhances the reaction kinetic and the reaction product is
observed quicker than when only one amino group is present in the
molecule.
A kinetic study of the reaction between casein and PDMS–NQS
composite was further investigated. The kinetic data were
obtained by registering the absorbance of colored PDMS–NQS
composite corresponding to a solution of 1 g L$1 of casein at ﬁve
different times (0, 5, 10, 15 and 20 min). As shown in Fig. 3a the
signal increased as time progressed. By increasing the time,
the analytical signal of the reaction product increased, however the
Fig. 1. Optimization of sensor composition and temperature conditions. (a) TEOS percentage: 50% (a1) 60% (a2). (b) Proportion of SiO2NPs: 0.1% (b1) and 1% (b2), (c) NQS
percentage: 0.05% (c1), 0.1% (c2), 0.2% (c3). (d) Sensor at two different temperatures: (d1) room temperature, (d2) 100 "C for 10 min. Blue columns represent the signals of
blanks and red columns show the signals of the sensor with casein stock solutions. (For interpretation of the references to color in this ﬁgure legend, the reader is referred to
the web version of this article.)
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blank signal also increased due to the degradation of the reagent in
presence of the sample medium at high temperatures. Finally, an
intermediate time (10 min) was chosen taking into account the
maximum analytical response. The sample volume required for the
analysis of casein was also studied. The sample volumes tested
were 0.5 mL, 1 mL and 2.5 mL. Fig. 3b shows the absorbance and
images of the sensors for each sample size. The largest volume
(2.5 mL) was chosen as the best option.
Therefore, the proposed sensor can be used for qualitative and
quantitative determination of casein. In Fig. 4 are shown the
spectra and the photographs of the sensors at different
concentration of casein. It should be noted that the difference in
the color of the sensor can be a powerful tool for monitoring the
casein concentration by simply naked eye since instrumentation is
not required.
3.2. Interference study
The effect of interference by other compounds in the real
sample plays a key role in working out the selectivity of a sensor.
The response of the dispositive for the main compounds present in
milk such as lactose and fat was studied [37]. In both cases a
negative response was obtained.
The nitrogen composition of milk is mainly due to the protein
content. Casein and albumin are the major proteins in milk and
casein is found in mayor proportion. Casein/albumin (g L$1) ratios
are 4, 4.2 and 4.3 for milk goat, sheep and cow, respectively [37].
According to these data, the interference of albumin was
evaluated. Different concentrations (1000 mg L$1/250 mg L$1 and
500 mg L$1/125 mg L$1 for casein/albumin) were assayed and the
relative errors (%) obtained for determination of casein in presence
of albumin were 4.5 and 18% for the two relations studied,
respectively. The response of albumin was not signiﬁcative to
against casein response to the aforementioned ratios. Thus, we can
conclude that the method was appropriate for determination of
casein in presence of albumin at the concentration expected in
this study.
3.3. Analytical parameters
Table 2 shows the calibration equations calculated for the
response of the casein (0–1500 mg L$1) employing PDMS–NQS
composite, and using the diffuse reﬂectance probe and GIMP
methods. For casein concentrations higher than that of 2 g L$1
saturation of the sensor was observed and no signiﬁcant
Fig. 3. (a) A kinetic study of the reaction between casein and NQS sensor under the
optimal conditions Red line: blank, Blue line: signal in presence of casein 1 g L$1. (b)
Optimization of the sample amount for determination of casein under the optimal
conditions. See Section 2 for more details. (For interpretation of the references to
color in this ﬁgure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
Fig. 4. Spectra and images of the NQS–PDMS sensors at different concentration
levels of casein. (a) Blank, (b) 15 mg L$1 (c) 50 mg L$1, (d) 750 mg L$1 and (e)
2000 mg L$1.
Table 2
Analytical parameters obtained for casein determination in dairy sewages by the
three methods assayed.
Methods Linearity (y = a + bx (mg L$1)) (n = 6) RSD (%) (n = 4)




(19 & 0.1) 10$2 (30 & 2) 10$5 0.991 8 12
BCA (4 & 1) 10$2 (110 & 5) 10$5 0.995 7 10
GIMP 86 & 1 $10 & 1 0.991 7 9
Fig. 2. Sensor absorbance obtained for different amino acids at a concentration
level of 0.01 M. Blue line: signal from sensor at room temperature for 18 h. Red line:
sensor heated for 10 min in a water bath. (For interpretation of the references to
color in this ﬁgure legend, the reader is referred to the web version of this article.)
M. Muñoz-Ortuño et al. / Analytica Chimica Acta 873 (2015) 31–37 35
differences in signals were observed. Linearity calibration equa-
tions of diffuse reﬂectance were obtained by using the absorbance
signal. The precision of the analysis was also evaluated. The
intraday precision, RSD (%) was evaluated at different concen-
trations (Fig. 5). The RSD (%) values were lower than 8%. These
results indicated that the RSD (%) values were independent of the
concentration level. For the interday precision, we compared the
response of the sensor obtained with four sensors prepared in four
different batches under identical conditions. The RSD (%) values
obtained for a concentration level of casein of 250 mg L$1 were
lower than 12%. The low RSD (%) values indicated that the proposed
sensor is a reproducible device for practical applications. The
detection limit (LOD), calculated as the concentration that
provided a signal-to-noise ratio of 3, and the quantiﬁcation limit
(LOQ) were 15 mg L$1 and 45 mg L$1, respectively. These values
indicated that the proposed method is suitable for determination
of casein in efﬂuents.
The second procedure to perform quantitative analysis was GIMP.
The linear calibration equation was obtained with the logarithm of
the concentration vs green RGB value. The analytical parameters are
shown in Table 2. Similar results than those obtained with the
reﬂectance diffuse measurements were reached. Therefore, both
procedures can be used if quantitative analysis is required.
In order to validate the method, the BCA method was applied. In
Table 2 are also shown the analytical parameters obtained by using
the BCA method. The BCA method provide higher slope than that
obtained by using the PDMS–NQS composite, nevertheless it is
more tedious requiring the dairy reagent preparation and longer
analysis time. In addition, the BCA method requires the dilution of
the sample; consequently the concentrations that can be detected
or quantiﬁed in the sample are higher than that reached by the
composite-sensor.
Moreover, NQS sensors were stable during at least 12 months at
room temperature since their analytical response, this is their
composition did not change within this period. The robustness of
this sensor represents an advantage over the derivatizations in
solutions due to the instability of most of the reagents employed.
3.4. Analysis of samples
Different dairy wastewaters samples from a plant pilot were
analyzed by using the PDMS–NQS sensor. Samples from the
different steps of the CIP process were analyzed. The sample
number 1 was collected at the end of the ﬁrst rinse and the sample
number 2 was gathered 5 min after starting the acidic rinse.
Sample number 3 was collected during the alkaline rinse, when the
basic solution had passed through the pipes for 5 min. Samples 4
and 5 were collected at the end of the ﬁrst rinse in the neutral wash
at 40 "C and 60 "C, respectively. The analysis of fat [38] and lactose
[39] content provided the following results: S1 (0.4 g L$1, 0.178 g
L$1), S2 (0.15 g L$1, 0.019 g L$1), S3 (0.25 g L$1, 0.03 g L$1), S4
(0.25 g L$1, 0.007 g L$1), S5 (0.6 g L$1, 0.008 g L$1), for fat and
lactose, respectively. Casein values for each sample were obtained
by applying BCA method acid assay and PDMS–NQS composite
probe. In Table 3 are shown the found concentrations of casein in
the samples. For each sample, an F-test for homogenous variance
(at 95% signiﬁcant level) was applied and no signiﬁcant differences
were obtained, so the methods were considered equally precise.
The paired t test (at 95% signiﬁcant level) was used to evaluate the
accuracy of the method. The BCA method was used as a reference
method. The a value obtained at 95% signiﬁcant level was higher
than 0.05 in both cases (a = 0.259, by comparing reﬂectance mode
and BCA, and a = 0.121, by GIMP and BCA). From these results we
can conclude that both methodologies provided statistically equal
results, thus the proposed methods can be used to determine
casein in diary efﬂuent samples. The response of albumin is
negligible for both methods, considering the amounts found in the
washings analyzed and composition of milk used [37]. For samples
in which the concentration of both proteins will be similar, and it is
not the situation of this work, the method would result in the total
protein just as the method of BCA would be.
4. Qualitative analysis
Recently, some efforts have been dedicated to manufacture of
colorimetric device, since naked eye detection without needing
spectroscopic instrumentation is a low cost and it is highly
required for applications in instantaneous processes. The
PDMS–NQS-composite proposed in this work, changes its color
from yellow to orange or brown as function of the casein
concentration in the range 45–2000 mg L$1. The sensor color
variation was evident by visual observation, offering an appropri-
ate approach to detect casein in dairy wastewaters even at low
concentrations. Fig. 4 shows the colorimetric images correspond-
ing to different increasing concentrations of casein. These images
allow a qualitative assessment to be deduced by visual inspection
of a colorimetric reference card.
5. Conclusions
In the present work, we have proposed a simple and cost
effective device to determine the presence of casein from dairy
sewages. The use of devices sufﬁcient ﬂexible to handle an
extensive range of substrate concentration is required because
Fig. 5. Intraday reproducibility of diffuse reﬂectance method obtained from the
values of the absorbance at 590 nm for different casein concentration.
Table 3
Found concentrations of casein mg L$1 obtained by the three quantiﬁcation
methods (bicinchoninic acid assay, and the two methods of measurement for the
colorimetric sensor (GIMP and diffuse reﬂection)) in different samples. To know the
characteristics of each sample, see text.
Found concentration (mg L$1)
Sample Colorimetric sensor BCA
Reﬂectance method GIMP
1 1280 & 160 1260 & 150 1090 & 60
2 91 & 11 80 & 10 90 & 20
3 180 & 20 99 & 12 120 & 30
4 1090 & 130 940 & 112 1150 & 40
5 1320 & 160 970 & 110 1220 & 50
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wastewaters from the dairy industry are usually produced
intermittently, so the ﬂow rates of these efﬂuents change
signiﬁcantly. Our NQS-sensor allows in-situ analysis thus qualita-
tive analysis of dairy efﬂuents could be continuously performed.
Reagent preparation and use of equipments are not strictly
necessary for casein determination, it is only required the use of
the naked eye. Also, quantiﬁcation analysis could be made by using
diffuse reﬂectance and GIMP. The results obtained with both
measurement methods were compared with BCA assay. All
methods presented similar sensitivity and reproducibility, but it
was found that the BCA reagent was degraded while the polymeric
sensor remained stable. The proposed method sensor overcomes
one of the main limitations of the conventionally used BCA assay,
degradation of the reagents. The main advantages of the NQS
sensor are the rapidity, simplicity, portability and the minimization
of reagents handling.
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Abstract A colorimetric composite device is proposed to determine the widely 
used commercial biocide N-(3-aminopropyl)-N-dodecyl-1,3-propanediamine 
(ADP).This sensing device is based on a film of 1,2-Naphtoquinone-4-sulfonate 
(NQS) embedded into Polydimethylsiloxane-Tetraethylortosilicate-SiO2 
nanoparticles composite (PDMS-TEOS-SiO2NPs). Semiquantitative analysis can 
be performed by visual inspection. Digitalized image or diffuse reflectance (DR) 
measurements can be carried out for quantitative analysis. Satisfactory detection 
limit (0.018 %, w/v) and relative standard deviations ˂ 12 % were achieved. The 
proposed device has been applied for the determination of ADP in detergents 
samples with recovery values of 80-112 %. The method has been successfully 
validated, showing its high potential to control and monitor this compound because 
the device is easy to prepare and use, robust, portable, stable over time and cost 
effective. This novel device allows a green, simple and rapid approach for on-site 
analysis of samples without trained personnel or sample pretreatment. These 
advantages give the proposed kit good prospects for implementation in several 
industries. 
 
Keywords biocide, colorimetric assay, on-site, Polydimethylsiloxane-




Biocidal products are defined as active substances and preparations containing one 
or more active substances, put up in the form in which they are supplied to the user, 
intended to destroy, deter, render harmless, prevent the action of, or otherwise exert 
a controlling effect on any harmful organism by chemical or biological means [1]. 
These products are present in detergents used in many areas such as food industry, 
institutions and hospitals [2], for disinfecting or preserving. However, their use can 
pose risks to humans, animals and the environment owing to their intrinsic 
properties. In fact, the use of these agents is subject to regulations. Therefore, 
quantification of biocides is mandatory in two scenarios, in industrial formulations 
and waste samples. An effective biocide is the N-(3-aminopropyl)-N-dodecyl-1,3-
propanediamine (ADP) which is used to formulate several commercialized 
disinfectants [3]. Some authors have described episodes of allergic contact 
dermatitis due to the ADP [4,5]. Analytical techniques such as NMR spectroscopy, 
liquid chromatography coupled to high resolution mass spectrometry and acid-base 
titration have been employed in the literature for the characterization and 
quantification of ADP [6]. Also, derivatization techniques can be used thanks to the 
primary amine groups of this biocide. Several methods based on derivatization of 
primary aliphatic amines have been described in the literature, such as fluorimetric 
determination using the reagent o-phthaldialdehyde for derivatization [7], 
spectrophotometric determination with m-dinitrobenzene [8], high performance 
liquid chromatography using 1,3,5,7-tetramethyl-8-(N-hydroxysuccinimidyl 
butyric ester)-difluoroboradiaza-s-indacene as derivatizing agent [9], high 
performance liquid chromatography / electrospray Ionization –mass Spectrometry  
with dabsyl chloride as derivatizing reagent [10] or ultrasonic-assisted 
derivatization microextraction with the fluorescent reagent 1-(1H-imidazol-1-yl)-2-
(2-phenyl-1H-phenanthro[9,10-d]imidazol-1yl) ethanone [11]. Most of these 
methods required long reaction times, expensive equipment and some of them may 
employ harmful reagents.  
The reagent 1,2-naphthoquinone-4-sulfonate (NQS) forms brown-grey colored 
derivatives with primary amines in alkaline medium [12-14] and it is also a non-
hazard reagent. Usually reagent derivatizations are carried out in solution; however 
the entrapment of reagents in sol-gel polymeric matrices can be a suitable solution 
to develop green, rapid and inexpensive methods for analytical purposes. 
Polydimethylsiloxane (PDMS) is one of the most widely used polymeric material 
for sensor fabrication owing to its properties [15]. Table 1 presents several works in 
which PDMS has been used as supporting material in sensing devices. Different 
species such as quantum dots (QDs), nanoparticles (NPs) or reagents can be 
embedded in the polymeric matrix to promote the analyte determination. The 
application of these sensors is simple, low cost, portable and rapid. However, the 
drawbacks are usually related to the curing process which is tedious and required 
long times. In some cases, another disadvantage is the necessity of a solid support 
onto which the sensor is deposited [22,23]. Moreover, few applications of these 
polymeric sensors to determine compounds in liquid samples are found in the 
literature, being mainly determinations in gaseous samples. Even though the 
favorable properties of PDMS, its use for sensors in aqueous samples with polar 
compounds such as amines is difficult because of its hydrophobicity. To overcome 
this limitation, hybrid copolymers are necessary. Organic/inorganic hybrids 
combined with NPs could combine the mutual advantages of both, organic and 
inorganic parts to obtain novel nanostructured materials. In addition, it is necessary 
that the chromogenic centers will be accessible to the aqueous analytes while at the 
same time avoiding leaching of the colorant upon exposure to aqueous solutions.  
In the present work, a doped hybrid composite using NQS as chromophore 
derivatization reagent to determine ADP has been developed. Detergent samples 
have been analysed to demonstrate the performance of the proposed device. 
Different ratios of NQS, TEOS and SiO2 NPs embedded in PDMS have been 
optimized in order to improve the performance of the sensing device and the 
analytical response to ADP. Digitalized image or diffuse reflectance (DR) 
measurements of colored composites have been evaluated for quantitative analysis. 
Visual inspection has also been tested for semiquantitative analysis. Finally, 
validation of the method was carried out by comparing this results with the results 
obtained with C18 solid support derivatization [24-26].  
 
Materials and methods 
 
Materials and solutions 
 
All the reagents were of analytical grade and nanopure water was obtained from a 
Nanopure II  system (Barnstead, MS, USA). Acetonitrile 190 far UV/gradient 
quality was supplied from Romil LDT (Cambridge, UK). Methanol supragradient 
HPLC and hydrochloric acid 37% were obtained from Scharlau (Barcelona, Spain). 
Sodium hydrogencarbonate (Probus, Badalona, Spain) and sodium hydroxide (J.T. 
Baker, Deventer, Holland) were also used. PDMS Sylgard® 184 Silicone 
Elastomer Kit (Sylgard® 184 silicone elastomer base and Sylgard® 184 silicone 
elastomer curing agent) was provided by Dow Corning (Midland, MI, USA). 
Tetraethyl orthosilicate (≥ 99.0 % purity), silicon dioxide nanoparticles (99.5 % 
purity, 5-15 nm particle size) and NQS (99.7% purity) were purchased from Sigma-
Aldrich (St. Louis, MO, USA). LONZABAC 12.100, which contains 90:10 of ADP 
and water respectively, ethylenediaminetetraacetic acid (EDTA), nitrilotriacetic 
acid (NTA), lactic acid, isopropyl alcohol, phosphoric acid 75% and samples were 
supplied by Betelgeux S.L (Gandía, Spain). Bond Elut C18 100 mg cartridges were 
obtained from Varian (Habor City, CA, USA). 
Stock standard solution of ADP biocide was prepared using the raw material 
LONZABAC 12.100 in water (4%, w/v). Working standard solutions of this 
compound were prepared by dilution of the stock standard solution with water. All 
the standard solutions have been prepared by weight due to the high density and 
viscosity of this product. These solutions were stored at 4ºC in the dark. Buffered 
solutions (1% and 8%, w/v) were prepared by dissolving the adequate amount of 
the sodium hydrogencarbonate in water and adjusting the pH at 10.5 with 1 mol L-1 
NaOH or 1 mol L-1 HCl. The solution of derivatizing reagent NQS was prepared 




DR measurements were carried out using an Agilent Cary 60 Fiber Optic UV-Vis 
spectrophotometer, fitted with the remote fiber optic DR accessory (Mulgrave, 
Victoria, Australia). The spectral range measured was 200-1000 nm. Data was 
recorded using Cary WinUV Software (Agilent Technologies). A vacuum station 
IST VacMaster was used for transferring solutions to the cartridges. HP Deskjet 
F300 series multifunction printer was used to scan the colored composites and their 
images were analyzed by the free image editor software GIMP (version 2.8). 
Microscopic images of sensors were taken with a Nikon microscope ECLIPSE 
E200LED MV Series (Nikon Corporation, Tokyo, Japan) under bright-
field illumination and by using 100x objective. Nis-Elements 4.20.02 software 
(Nikon) was used for acquiring the images. Scanning Electron Microscopy (SEM) 
image was obtained with a HITACHI-S4800 equipment operating at 20 kV. 
 
Fabrication of the composite 
 
First, NQS and SiO2 NPs were mixed in TEOS under ultrasonic condition for 10 
min. The mixture was then added to PDMS base under vigorous magnetic stirring 
at room temperature for 15 min to get a homogeneous dispersion. Then, PDMS 
curing agent was added with a weight ratio of 1:10 to PDMS base under the same 
vigorous stirring for 15 min at room temperature. Finally, 0.01 g of that dispersion 
was poured on spherical dishes of a plastic mold, and then was cured at 30ºC for 
days or hours, depending on the film composition. The thickness of the film was 1 
mm and the diameter 3 mm. Several weight ratios of PDMS/TEOS were tested 
(70:30, 50:50, 40:60, 20:80). Also, various weight percentages of SiO2 NPs (0%, 
0.1% and 1 %) and NQS (0.05 %, 0.1 % and 0.2 %) were tested. All devices were 
stored in the dark at room temperature before being used. 
 
Procedure of sample analysis by derivatization into the composite 
 
Samples or standards (1 mL) were placed in a glass vial and then three devices 
were added. After 6 minutes as exposure time, under manual agitation, the color of 
the devices changed from yellow to grey-brownish. Then, semiquantitative analysis 
by visual inspection of devices was performed. For quantification purposes, 
absorbance (in DR mode) measurements with the DR accessory and color intensity 
measurements by GIMP (Version 2.8) were carried out.  
 
Quantification by diffuse reflectance 
 
First, a background scan was made against a white paper and a blank was also 
measured. Then, the colored composite (after exposure to ADP) was simply placed 
under the camera of the remote fiber optic DR accessory and the absorbance 
measurements (in DR mode) were registered. 
 
Quantification of composite color intensity 
 
Colored devices were scanned with a conventional office scanner, at a resolution of 
300 dots per inch. Images were analyzed using GIMP. The color intensity was 
assessed using the color picker tool on GIMP, with an average of 35x35 pixels 
close to the center of the spherical composites. An area composite of approximately 
100x100 pixels was selected using the ellipse select tool. The red-green-blue 
(RGB) color mode was applied to transform the scanned images into numerical 
color values.  Color difference patterns were obtained by calculating the difference 
of the red, green, and blue values at the center of scanned composites. For 
improved visualization, RGB color differences were expanded to 0 from 255 [27, 
28]. The intensity of green color was selected because better results were obtained. 
 
Procedure of C18 solid support derivatization 
 
Conditions were selected according to [25]. First, C18 cartridges were conditioned 
with methanol (1 mL) and hydrogencarbonate buffer (1 mL, 1%, w/v) at pH 10.5. 
Subsequently, 1 mL of sample was transferred to the cartridge to extract the 
analyte. Then, derivatization of the adsorbed analyte was carried out by flushing 
the cartridges with 0.5 mL of hydrogencarbonate buffer (8%, w/v) at pH 10.5 and 
then with 0.5 mL of 1.83 • 10-2 mol L-1 NQS. After 3 min as reaction time, the 
cartridges were cleaned with 2 mL of hydrogencarbonate buffer (1%, w/v) at pH 
10.5 followed by 3 mL of water, in order to remove the unreacted NQS. The 
derivatives were eluted from cartridges with 3 mL of a mixture of water-
acetonitrile (1:1, v/v) acidified (20 µL of hydrochloric acid each 10 mL of mixture) 
and collected into a vial for doing spectrophotometric measurements. Visual 
inspection of the colored cartridges or eluted derivatives can also be carried out. 
The working wavelength for measurement of the NQS derivatives was 480 nm. All 
assays were carried out at ambient temperature and each sample was assayed in 
triplicate. Ten blanks were also analyzed. 
 
Detergent samples analysis 
 
The procedures described above were used to analyze the detergent samples. 
Sample was diluted if required with water. Then, 1 mL of this diluted sample was 
processed by each procedure. For the recovery study, the detergent samples were 
spiked with the analyte at concentrations from 0.03 to 0.1 % (w/v). Each sample 
was analyzed in triplicate. Note that detergent samples are basic, thus, any reagent 
was necessary. However, for applications where the pH was not basic, a suitable 
volume of NaOH (1 mol L-1) can be added to adjust the pH. 
 
Results and discussion 
 
Optimization of composite composition 
 
The influence of different compounds in the device composition was studied in 
order to select the best hybrid composite which has good gelation properties, 
stability and good accessibility of the analyte to the reagent. First, different weight 
ratios of PDMS/TEOS (70/30, 50/50, 40/60, 20/80) were tested.  TEOS modifies 
the matrix structure imparting hydrophilicity, but maintaining the stability and 
inertness of PDMS. Additionally, TEOS promoted the better mixing of the organic 
and inorganic phase to provide a homogeneous dispersion and so, and 
homogeneous gel [29]. As a consequence, the hybrid matrix protects the embedded 
reagent and also preserves its optical properties.  However, high percentages of 
TEOS (>80%) resulted in an increase of the gelling time to almost 7 days at room 
temperature and broke easily. In contrast, devices with lower percentages of TEOS 
were cured after 3 h at 30ºC. Therefore, we tested films with TEOS percentages 
lower than 80% to get favorable curing. Then, we studied the addition of SiO2 NPs 
(0.1 and 1 %, w/w) in the PDMS/TEOS matrices, since SiO2 NPs can enhance the 
pore size of the polymeric matrix. As shown in Fig. 1a, NPs prevented cracking of 
the polymeric film due to the reduction of the capillary pressure during the drying 
process [30]. The amount of TEOS and NPs was evaluated according to the 
analytical response of devices exposed to ADP (See Fig. 1b). As it was expected, 
an increase on the percentage of TEOS, resulted in an enhancement on the 
analytical response, since pore size are higher in presence of TEOS and so, 
permeability of the analytes into the polymeric matrix is also favored [29]. 
However, when the percentage of TEOS increased, the free volume decreased [31]. 
Therefore, the mass transfer resistance increased, which resulted in a decrease on 
the permeation to the analyte and so, a decrease on the response. This effect is 
particularly appreciable in presence of SiO2 NPs, since the pore size is also 
influence by NPs. SiO2 NPs possess a dual function: to improve the response owing 
the an enhancement on the permeability of the material and to provide a more 
homogenous color distribution, both attributable to the enhancement of the size of 
the network pores. It should be noted that higher amount of SiO2 NPs did not 
provide significant differences on the analytical response or in the mechanical 
stability. Herein, the reasonable addition of NPs was 0.1 % (w/w) in order to 
reduce the chemical consumption. According to these results, 50/50 weight ratio of 
TEOS/PDMS and 0.1 % (w/w) were chosen as the optimum composition. Figure 
S3 (Electronic Supplementary material) shows the AFM topography images and 
SEM micrograph of the proposed composite. Finally, different amounts of NQS 
(0.05, 0.1 and 0.2 %, w/w) were also tested. The effect of the amount of the 
derivatizing reagent was optimized by choosing the maximum difference between 
blank and derivative response (Fig. 1c and d). The results showed that the best 
response was obtained with 0.1 % (w/w) of NQS, so this amount of dye was 
selected. From these results, we proposed a device with 50/50 weight ratio of 
TEOS/PDMS, 0.1 % (w/w) of NQS and 0.1% (w/w) of SiO2 NPs. Fig. 2 shows the 
evolution of the derivate formation under bright field microscopy. 
 
Reaction kinetic into the composite 
 
Once the film was obtained, the reaction time was studied between 30 s and 30 min 
by monitoring the color formation (Fig. 3). The color started to appear within the 
first 50 s and stabilized after about 6 min for 0.5% (w/v) of ADP. According to 





Composite stability  
 
The reagent NQS is instable in solution but it remained stable inside the PDMS 
(see Electronic Supplementary Material Figure S1 and Figure S2). Devices can be 
used after eight months after fabrication providing reproducible responses. The 
storage stability of the proposed devices was evaluated by measuring the responses 
over a period of 8 months under two conditions: composites stored in the dark and 
exposed to light.  Fig. 4a shows the variation of the analytical signal as function of 
the storage. As can be seen, there were not significative differences in the response, 
with RSD values < 4%. Therefore, these results indicated that NQS embedded 
inside the polymeric matrix and the response did not depend on the storage 
condition. Thus, composites can be directly used without daily reagent preparation. 
By another hand, taking into account that one of the main disadvantages of 
derivatization procedures is the reagent and reaction products instability, the NQS-
ADP derivate stability in the composite was studied from minutes to months after 
the reaction. The storage stability was evaluated by measuring the colorimetric 
response of devices stored at room temperature in the dark. An average stability of 
(98 ± 3) % (n=8) of the initial response was retained after 4 months of storage (See 
Fig. 4b). These results indicated that derivatives inside PDMS devices were also 
stable for long periods of time and so, it allows performing or repeating the 
measurements when required. 
 
Derivatization into composite 
 
The optimized composites were tested for semiquantitative and quantitative 
determination of ADP. The primary amine groups of ADP formed a grey-brown 
derivative with NQS under basic pH conditions. Thus, the color of the device 
changed from yellow-orangish to grey-brownish after 6 min of immersion in the 
ADP solution (Figure 5a). Fig. 5b shows the colorimetric response as function of 
the concentration. Visual inspection of the colored devices allows a 
semiquantitative estimation of ADP concentration (See photograph inset Fig. 5b). 
For quantification, DR measurements or color intensity of the colored films were 
measured. As can be seen in Fig. 5b, the absorbance at 600 nm increased when 






Validation of the procedure 
 
In order to validate the proposed method, a derivatization procedure for ADP based 
on C18 SPE cartridges was used [25]. By using this procedure, the primary amino 
groups of ADP formed a brown-red derivative with NQS. Thus, for quantification 
purposes the absorbance of the derivative in solution at its absorption maximum 




Table 2 shows the calibration equations for the derivatization into PDMS 
composites by using two different measurement modalities (absorbance 
measurements in DR mode and color intensity measurements by GIMP). Although 
there are different color systems to evaluate the color intensity in this kind of 
devices, in this work the RGB was selected because, according to previous works, 
it provided better sensitivity [32]. A lineal behavior of analytical signal versus ADP 
concentration was observed at concentrations up to 0.1 % (w/v) with both 
modalities. These results were compared with those obtained with the C18 solid 
support derivatization. Better linearity was obtained employing absorbance 
measurements (in DR mode) instead of color intensity measurements. These results 
were comparable with those obtained by using C18 cartridges. For the composites, 
the repeatability was evaluated for six devices prepared in the same synthesis at a 
concentration level of 0.05 % (w/v) of ADP. The reproducibility was evaluated for 
four devices prepared in four different syntheses following the same experimental 
procedure. As it can be seen, the proposed procedures provided satisfactory 
repeatability and reproducibility. According to these results, the precision of the 
method was adequate and it was not observed significative differences in 
composites from different syntheses. Table 2 also shows the detection limit (LOD) 
and quantification limit (LOQ) calculated as 3sblank/b and 10sblank/b, respectively, 
where b is the slope of linear calibration curve and sblank is the standard deviation of 
the absorbance or color intensity of ten blanks. Similar LOD were obtained by C18 
solid support and polymeric devices derivatization with posterior absorbance 
measurements. In order to test the selectivity of the method, an interferences study 
was carried out. The absorbance and color intensity after addition of some common 
compounds presents in detergents such as lactic acid, EDTA, isopropyl alcohol, 
phosphoric acid and NTA were measured and compared with the device response 
in presence of ADP. There was not colorimetric response for the interferents 
assayed. 
 
Application to detergent samples 
 
The applicability of the composite to determine ADP was evaluated by analyzing 
different formulations of detergent samples. As it was expected in all the analysed 
samples, a semiquantitative analysis could be performed by the color change 
observed in the composite after the addition of ADP.  Table 3 shows the found ADP 
concentrations in samples. For each sample, F test for variance analysis (at 95 %) 
was performed. The results indicated that the variances were homogeneous 
(Fcal.˂Fstat.). A linear regression with C18 support derivatization versus the values 
obtained with composites was tested to check if the joint confidence region for 
slope and intercept included the point (intercept=0, slope=1). Using as x the values 
obtained with C18 solid support derivatization and y the values obtained by using 
the composites , the point (0,1) was included in the joint confidence region, and 
thus, there were not statistical differences between the results provided by both 
methods, so it can be concluded that both methodologies provided comparable 
results (at 95%). 
Matrix effects were evaluated by spiking the detergent samples with a known 
concentration of ADP.  For C18 solid support derivatization, the recovery values 
were between 78 and 109 % while using derivatization into composites, the 
recovery ranged between 80 and 112 %. Hence, in both cases, the recovery values 
shown that matrix effect was not present under the optimized experimental 
conditions. These results demonstrated that the use of composites is a good 
alternative to develop suitable, reliable and reproducible device for ADP 
determination. 
 
Comparative study of different strategies 
 
Table 4 compared the main analytical properties for the different tested procedures. 
Although all procedures can be used for sampling on-site, the recommended 
strategy is the derivatization into composites owing to the simplification of the 
entire analytical process. The higher stability of the NQS embedded into the 
polymeric matrix allows the use of composites after a long time of their fabrication. 
Once the composite is synthesized, it can be directly used for the on-site analysis of 
samples since it does not need reagent preparation. The films and a vial containing 
the sample are the unique material required to perform the analysis. Moreover, the 
small size of devices reduces costs in reagents and it allows a cost effective 
analysis. By contrary, C18 solid support derivatization, as well as other procedures 
in which NQS solution is needed requires more steps: NQS solution just prepared 
before use, derivatization and extraction of derivatives.  
Conclusion 
 
This study presents a colorimetric device based on NQS immobilized in PDMS-
TEOS-SiO2 NPs to determine ADP in detergent samples. The simplicity and the 
low amounts of reagents required for the device results in a low cost fabrication 
process. The device is synthetized in approximately 3 hours, and no leaching of the 
reagent to the solution is observed. However, it allows the fast diffusion of the 
analyte into the composite and the reaction with the entrapped NQS. The main 
advantage of the proposed composite is its long-term stability (more than 8 months 
after fabrication). Moreover, the assay does not require addition of external 
reagents, because all the reagents needed for detection are immobilized in the 
device and this allows an on-site determination. A color change is observed when 
the composite is immersed in the ADP solution without sample pretreatment or 
conditioning. The color change depends on the concentration level. Thus, 
semiquantitative analysis can be made by naked eye and/or quantitative analysis 
can be carried out by DR measurements or by color intensity measurements using 
scanner/GIMP. In order to avoid addition instrumentation, a smartphone with this 
software could be used to improve the portability. The device provides good LODs 
and reproducibility for ADP. The composite can be considered viable device owing 
to its portability, stability, reliability and low cost. Thus, the developed procedure is 
a green, rapid, and simple on-site alternative for ADP determination without trained 
personnel or complicated sample treatment.  
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 Captions for the figures 
 
Fig. 1 Optimization of composite: a Photographs of devices without (a1, a2) and 
with 0.1 % (w/w) NPs (a3, a4), before (left) and after (right) exposition of 1 % 
(w/w) ADP during 20 min. Devices prepared with PDMS/TEOS (50/50, w/w) and 
0.1 % (w/w) of NQS; b Effect of different amounts of PDMS/TEOS and NPs 
(containing 0.1 % (w/w) of NQS); c Photographs of devices with PDMS/TEOS 
(50/50, w/w), 0.1 % (w/w) of  NPs and different NQS amounts (c1, c2) 0.2 (c3, c4) 
0.1, (c5, c6) 0.05 % (w/w), blanks (left) and exposed to 0.5 % (w/w) ADP during 5 
min; d Effect of the NQS amount on  the analytical response of devices 
 
Fig. 2 Bright-field microscopic photographs of  a device of a blank; b device after 
3 min and c after 6 min of 0.5 % (w/v) ADP contact at 100x magnification   
 
Fig. 3 Variation of device response for 0.5 % (w/v) of ADP as function of the 
reaction time. The analytical signal was obtained in DR mode at 600 nm. Devices 
studied had optimum composition 
 
Fig. 4 a Stability of composite responses under two storage conditions over time 
(composites in the dark and exposed to sunlight). Absorbance measurements 
correspond to colored composites with 0.1 % (w/v) of ADP, from composites just 
synthesized and composites after 8 days, 1 month and 8 months of being 
synthesized. Average responses and standard deviation for n=3; b Stability of 
colored sensor after reaction between NQS-ADP (0.1 % (w/v)). Absorbance 
measurements correspond to composites just colored and composites colored after 
spending 30 min, 3 h and 4 months. The absorbance corresponds to the colored 
composites for n=8 assays. Inset: photographs of colored composites after b1) 30 
minutes b2) 4 months 
 
Fig. 5 a Possible reaction scheme of ADP with NQS, together with a picture of the 
derivatization procedure into composite; b Left: Spectra of ADP response at 
different concentrations together with the photographs of devices b1) Blank, b2) 
0.015, b3) 0.05, b4) 0.1, b5) 0.2, b6) 0.5 and b7) 1 % (w/v) of ADP. Right: 




























Sensor Matrix Analyte Analytical signal Reference 
CdSe/CdS QDs embedded in 
PDMS Atmosphere Hydrogen sulphide 
• Fluorescence 
quenching 
• Visual color change 
16 





• Visual color change  
• UV-vis absorbance 17 
6-(4´-methoxyphenoxy)-5,12-






• Visual color change 18 
Methytriethoxysilane/PDMS-OH 
ormosil coating doped with rose 
anthocyanin dye 
Indoor air  Formaldehyde 
• Uv-vis absorbance 
• Visual color change 





4001) embedded in PDMS/TEOS  
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Ammonia and aliphatic 
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doped with ETHT 4001 dye  
Aqueous Aliphatic amines • Reflectance (flow-









Table 2 Comparison of the figures of merits obtained for different procedures assayed for ADP 
determination; a: ordinate, b: slope, sa and sb: standard deviation of the ordinate and slope, respectively, 
R2: determination coefficient, RSDintra-day and RSDinter-day: reproducibility and repeatability, respectively, 
LOD: detection limit and LOQ: quantification limit. aAbsorbance at 600 nm in DR mode vs concentration 


































Calibration graphs equations  













Composite/DRa 0.016 - 0.1 0.021 ± 0.008 1.32 ± 0.13 0.9715 7; (6) 12;(4) 0.018 0.06 
Composite/GIMPb 0.03 - 0.1 0.0113 ± 0.0002 0.045 ± 0.004 0.9486 5; (6) 11;(4) 0.04 0.15 










Table 3 Concentration of ADP calculated in detergent samples with the different proposed procedures 
 






Composite/Reflectance 4.1 ± 0.5 2.7 ± 0.3 1.52 ± 0.05 
Composite /GIMP 3.8 ± 0.7 2.3 ± 0.4 1.50 ± 0.16 






















































Steps C18 Solid-Support  Composite/DR  Composite/GIMP 
On site 









Portability + ++ +++ 
LOD 
(%,w/v) 0.012 0.018 0.013 
Rapidity + +++ +++ 
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Stability of NQS in aqueous solution versus NQS embedded into composite 
 
The storage stability of the derivatizing reagent in aqueous solution was evaluated 




) stored in the 
dark and exposed to light during different times. Absorbance was measured at 380 
nm against a blank of water. Figure S1 shows the variation on the NQS solution 
spectra in response to the two storage conditions over a period of 9 days. As can be 
seen, the results demonstrated the limited stability of the NQS solution. The 
solution stored in the dark showed decrease in response after 1 day and this 
decrease was very significant at 9 days. The degradation of NQS exposed to light 
was more rapid than stored at the darkness (Figure S1). Thus, the use of NQS in 
solution procedure is limited by the NQS instability. On the other hand, absorbance 
(DR mode) measurements of composites stored in the dark and composites 
exposed to light were measured during several times. Absorbance was measured at 
600 nm against a blank. As can be seen in Figure S2, similar analytical signals 
were registered for the different storage conditions over time. Therefore, NQS 
embedded into polymeric is more stable than NQS in solution. 
 
 
Figure S1. Spectra of the stability of NQS in aqueous solution over time under dark (blue 
lines) and light (red lines) storage. Responses are quantified as the absorbance at 380 nm of 
NQS 2.4 x 10 -4 mol L-1. Inset: Photography of colorimetric responses of NQS solution 
against light at a) 5 min, b) 7 days, c) 0 min, d) 30 days 
 
 
Figure S2. Stability of composite under two storage conditions over time (composites in 
the dark and exposed to light). Absorbance measurements correspond to composites 








Characterization of composite 
 
Topography images obtained by Atomic Force Microcopy (AFM) are shown in 
Figure S3 for PDMS with embedded nanoparticles and pristine PDMS. The 
corresponding height profiles along the marked lines are included at the bottom of 
each color map. From the different scales of these figures we can already conclude 
that the introduction of nanoparticles in the PDMS matrix considerably modifies its 
surface morphology. Figure S3a allows the observation of the nanoparticles 
distribution at the surface. More quantitatively, the surface of PDMS presents a 
RMS roughness of 1 nm, while the same polymer with embedded nanoparticles 
increases its RMS roughness to 15 nm. Furthermore, Figure S3c shows SEM image 



























 Figure S3. 5x5 µm AFM topographic maps and corresponding height profiles along the 
marked lines: a Composite of 50/50 TEOS/PDMS and 0.1 % (w/w) of NPs. Color scale 
from 0 to 120 nm. The embedded nanoparticles are visible at the surface; b Composite of 
50/50 TEOS/PDMS without NPs. Color scale from 0 to 10 nm; c SEM image of composite 
















A new tool for direct estimation of chlorophyll a in spinach leaves 1 
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Abstract  6 
Chlorophyll content in leaves is an informative indicator of plant health. 7 
The effect and action mode of herbicides, detergents, different kinds of 8 
environmental stress can be determined knowing the amount of chlorophyll in 9 
leaves. In this work an H-point curve isolation method (HPCIM) was developed to 10 
determine chlorophyll a content in spinach leaves; chlorophyll a is the most 11 
common type of chlorophyll. Direct reflectance diffuse measurements of spinach 12 
leaves were needed to carry out the HPCIM method. The results obtained by this 13 
method were compared with those obtained by extraction of chlorophyll with 14 
ethanol, and it has been found that the results obtained with the two different 15 
methods were similar. Finally, the HPCIM method was applied to spinach leaves 16 
treated with three different pesticides to know the effect of each of the pesticides 17 
on them, also two different reflectance indices to chlorophyll quantification were 18 
applied on those spinach leaves. Moreover, the spinach leaves sprayed with 19 











1. Introduction  29 
Chlorophylls are a family of green pigments found in cyanobacteria and all 30 
organisms that contain chloroplast in their cells, including plants and various 31 
groups of algae. Green colour is due to the capability of chlorophyll to absorb 32 
purple, red and blue light and to reflect green light. Therefore, leaves and tender 33 
parts of plants show their typical green colour. In addition to green plants, there 34 
are other vegetables where chlorophylls are usually accompanied by large 35 
amounts of auxiliary pigments, principally carotenoids and flavonoids 36 
(anthocyanin), with different colours. The carotenoid lycopene gives tomatoes 37 
their red colour, and anthocyanins are the pigments responsible for most of the 38 
red, blue and violet colours of flowers and leaves.  39 
 There are two main varieties of chlorophyll, chlorophyll a and chlorophyll 40 
b being the former the most common type. Spinach, figs and stevia leaves are rich 41 
in chlorophyll a. In spinach, approximately, three-quarters of green chlorophyll 42 
belong to this type [1]. There are other types of chlorophyll such as c1, c2 and d, 43 
but are much less frequent. Figure 1 shows the structures of chlorophyll a and b; 44 
in this figure also are shown the substituents of each pheophytin.  45 
Chlorophyll content is considered an useful parameter to evaluate the 46 
health status of plants, and therefore, it allows pesticide toxicity assessment [2]. 47 
In this study pesticides used were two herbicides (trifluralin and terbuthylazine) 48 
and an insecticide (chlorpyrifos). Trifluralin is a roots inhibitor and belongs to the 49 
chemical family of dinitroanilines [3]. Plants in contact with trifluralin die because 50 
they are not able to take water and soil nutrients, as these herbicides inhibit of 51 
rootlets development in seedlings. Terbuthylazine is a triazine that acts in a 52 
different way than trifluralin; the family of triazines inhibits the Hill reaction and 53 
CO2 sorption in photosynthesis [4]. The mechanism of action of inhibitors of 54 
photosynthesis is the interruption of the flow of electrons in the photosystem II, 55 
which causes destruction of chlorophyll and carotenoids. The absence of 56 
chlorophyll and carotenoids causes chlorosis and the formation of free radicals 57 
which destroy cell membranes producing necrosis.  58 
Chlorophyll is a biomolecule extremely significant, critic in the 59 
photosynthesis process, that allows the plants to absorb energy from sunlight. In 60 
contact with luminous particles (photons) a green pigment is excited and this 61 
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excitation results in photochemical reactions that are responsible for transforming 62 
light energy into chemical energy.  63 
The direct estimation of chlorophyll a and its degradation under pesticides 64 
action can be very useful. For this purpose, spectroscopic techniques, in particular 65 
diffuse reflectance and microscopy are valuable tools since they can be applied 66 
directly avoiding tedious sample treatments. In addition, by using portable 67 
spectrophotometers, the analysis can be performed in on site mode. 68 
 69 
Figure 1. Structure of chlorophyll a, chlorophyll b and their respective pheophytins 70 
 71 
As can be seen in Figure 1, chlorophyll a and chlorophyll b differ only in 72 
one substituent. The radical position 3 of tetrapyrrole group is –CH3 (methyl) for 73 
chlorophyll a and –CHO (aldehyde group) for chlorophyll b. This difference is 74 
enough to originate a perceptible change in colour as well as in their respective 75 
absorption spectra. Figure 2 shows the absorption spectra of chlorophyll a, 76 
chlorophyll b and carotenoids.  77 
Chl a  R1= CH3




Figure 2. Absorption spectra of the pigments chlorophyll a, chlorophyll b and 79 
carotenoids. 80 
The aim of this work was to develop a non-destructive method to evaluate 81 
the influence of pesticides on chlorophyll a in leaves. Spinach leaves have been 82 
selected as target samples since they contain the highest amount of chlorophyll a 83 
compared with other leaves. For this aim, microscopy and diffuse reflectance 84 
tecnhiques have been used.  85 
It should be remarked that the diffuse reflectance spectrum of leaves can 86 
be attributed to chlorophyll a, but also to other compounds present in those 87 
leaves. Therefore, the use of multivariate calibration methods has been proposed. 88 
In contrast to methodologies such as PCR or PLS that require samples 89 
previously analysed, can be found in the literature methods that only need the 90 
sample signal and signal of pure analyte. Thus, the analyte of interest can be 91 
quantified through a series of calculations and assumptions. Some of these 92 
procedures are based on the calibration model of the H-point standard additions 93 
method (HPSAM) [5-8]. This method allows the estimation of the concentration of 94 
an analyte in the presence of unknown interferents. Herein, in this work the 95 
estimation of chlorophyll a was based on the selection of a wavelength in the 96 
chlorophyll spectrum as the “reference wavelength” [9-11], and interferent 97 
spectrum as a function of the interferent absorbance at this wavelength was 98 
calculated.  The absorbance of spinach leaves at every wavelength was the 99 
absorbance of the chlorophyll a and that of the unknown interferent. Thus, once 100 




















the interferent spectrum is known, chlorophyll a present in each spinach leave 101 
could be quantified. 102 
Theoretical background of HPCIM 103 
 Consider a mixture of X and Y, X being the analyte X and the unknown 104 
interferent Y. The method is based on the selection of a wavelength in the analyte 105 
spectrum as the “reference wavelength”; the entire interferent spectrum will be 106 
calculated as a function of the interferent absorbance at this wavelength. 107 
 The absorbance of the sample at each wavelength is the absorbance of 108 
the analyte plus the unknown interferent absorbance, so we can write 109 
𝑠𝑖 = 𝑥𝑖 + 𝑦𝑖  (1) 
 110 
where si is the absorbance of the sample at the ith wavelength; the subscript i 111 
refers to the absorbance at a certain wavelength in the [l, n] range; xi is the 112 
absorbance due to the analyte at the ith wavelength and yi is the absorbance due 113 
to the interferent at the ith wavelength.  114 
 It is well known that the ratio of absorbances at two selected wavelengths 115 
is a constant for a pure compound. After the selection of a reference wavelength, 116 






where xref is the absorbance of the analyte at the reference wavelength. The 119 
substraction sref – Kisi yields to 120 
𝑠𝑟𝑒𝑓 −  𝐾𝑖𝑠𝑖 = 𝑥𝑟𝑒𝑓 + 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖(𝑥𝑖 + 𝑦𝑖) (3) 
 121 
where sref is the absorbance of the sample at the reference wavelength. 122 
Rearrangement gives  123 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖𝑠𝑖 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑖𝑦𝑖  (4) 
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Hence,  a set of n equations can be described 124 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾1𝑠1 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾1𝑦1 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾2𝑠2 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾2𝑦2 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾3𝑠3 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾3𝑦3 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾4𝑠4 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾4𝑦4 
.               . 
.               . 
.               . 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑛𝑠𝑛 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾𝑛𝑦𝑛 
(5) 
 125 
From the analyte spectrum all K can be calculated and from the sample spectrum 126 
sref – K1s1, sref – K2s2, sref – K3s3, sref – K4s4 … sref – Knsn can be established. As can be 127 
seen, the result of the substraction will be only related to the interferent. The 128 
previous equations can be rewritten in the following way: 129 
𝑦1 =
























From equation (6), can be seen that the entire interferent spectrum can 131 
be calculated by entering an approximate value of yref, since all terms in the 132 
equations are known except yref. The problem is how to estimate the absorbance 133 
of the interferent at the reference wavelength 134 
 Although it is only necessary to work with a pure standard and a sample 135 
solution, the standard additions method was used as theoretical model of 136 
calibration. The standard additions method is the only approach that keeps the 137 
interferent constant for all the solutions processed. All measured wavelengths are 138 
assayed as the reference wavelength, the wavelength (s) that provide the greater 139 
number of sref – Kisi values with a minimum standard deviation (n= number or 140 
processed samples), is selected.  141 
The next step is the estimation of the yref value. The maximum value of 142 
the interferent absorbance at the reference wavelength cannot be higher than 143 
the absorbance of the sample at this wavelength, and the minimum value is the 144 
lowest absorbance value that provides non-negative absorbance values for the 145 
interferent spectrum at any wavelength calculated from equations (6). This 146 
constraint agrees with the second constraint of the SMCR method.  147 
We can plot several interferent spectra from equations (6) considering the 148 
range described by the minimum and maximum absorbance values previously 149 
selected and varying yref within this range to produce meaningful spectral 150 
differences from one spectrum to the next. The real unknown interferent 151 
spectrum will be one of all the calculated spectra.  152 
To calculate the absorbance of the interferent at the reference 153 
wavelength, it is necessary to find a pair of wavelengths with the same 154 
absorbance value in every hypothetical interferent spectrum, although different 155 
in magnitude from one spectrum to the other. To ensure the accuracy of the 156 
prediction of the interferent absorbance at the reference wavelength, the 157 
absorbance of the sample at these wavelengths should be as much different as 158 
possible. 159 
If, for example, y5 = y8 in all the interferent spectra, it is possible to write  160 
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𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾5𝑠5 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾5𝑦5 
𝑠𝑟𝑒𝑓 − 𝐾8𝑠8 = 𝑦𝑟𝑒𝑓 − 𝐾8𝑦8 
(7) 
If the know that y5=y8, we have three equations and three unknowns, the value of 161 
Yref can be calculated as  162 
𝑦𝑟𝑒𝑓 = 𝑠𝑟𝑒𝑓 −  𝐾5𝑠5 +  




and it is then possible to estimate the unknown spectrum. 164 
 In the present study a method is propose to determine the amount of 165 
chlorophyll in spinach leaves in order to investigate the damages caused for three 166 
different pesticides to the photosynthetic apparatus in these leaves and to 167 















2. Experimental 181 
2.1 Reagents and materials 182 
 183 
Chlorophyll a was purchased from Fluka (Steinheim, Alemania). Absolute 184 
ethanol was purchased from Sharlau (Barcelona, Spain) and ultrapure water was 185 
obtained from a Nanopure II system (Sybron, Barnstead). All the reagents were of 186 
analytical grade. 187 
Nylon membranes of 13 mm diameter and 0.45 mm pore diameter were 188 
purchased from Sartorius Stedim (Goettingen, Germany).  189 
 190 
2.2 Instrumentation 191 
Absorbance spectra of spinach leaves and stock of chlorophyll a in solid 192 
support were recorded using a Cary 60 UV-Vis spectrophotometer equipped with 193 
a diffuse reflection probe from Harrick Scientific Products (Pleasantville, NY). The 194 
diffuse reflection probe was equipped with an integral video camera to select the 195 
sample spot to be analysed by providing a visual image. Chlorophyll a standard in 196 
solution were directly measured with an optical fiber probe of a Cary 60 UV-Vis. 197 
All spectra were recorded from 200-800 cm-1. For data collection and processing a 198 
CaryWinUV software from Agilent Technologies was used.  199 
To obtain stock solutions of chlorophyll a in solid support, a luer-lock glass 200 
syringe of 2 mL connected to a 13 mm diameter stainless steel filter holder 201 
(Whatman, Kent, England) was utilized. 202 
 203 
2.3 Stock solution 204 
All chlorophyll a standard solutions were prepared from a solution of 2600 205 
mg L-1 of chlorophyll a.  The chlorophyll a solution of 2600 mg L-1 was prepared 206 
with ethanol, whereas the solutions with lower concentrations (between 5 and 207 
21.5 mg L-1) were prepared in water. All solutions were stored in a freezer and 208 
dark to avoid chlorophyll degradation. 209 
Some standard solutions were filtered using a luer-lock glass syringe to 210 
obtain stocks of chlorophyll a in solid support. The standards on solid supports 211 
were more comparable with spinach leaves than standards in solution.  212 
10 
 
2.4 Samples 213 
In this study, two different types of spinach leaves samples were used. For 214 
HPCIM method development and chlorophyll extraction with ethanol, spinach 215 
packaged and prewashed from the supermarket were utilized. On the other hand, 216 
for this study of chlorophyll degradation of spinach leaves with pesticides, living 217 





















3. Results and discussion 237 
3.1 Different types of chlorophyll a stocks 238 
3.1.1. Stock solutions of chlorophyll a 239 
In previous studies, the absorption spectra of chlorophyll a (at concentration 240 
within the range 5.25 – 21.5 mg/L) were measured. Figure 3 shows the spectra 241 
obtained for chlorophyll a at different concentration levels. 242 
 243 
Figure 3. Absorption spectra of stock solutions of chlorophyll a. A) 21.5 mg/L , B) 244 
17 mg/L, C) 10.75 mg/L and D) 5.35 mg/L. 245 
 246 
As it can be seen, absorption spectrum for chlorophyll a shows three 247 
absorbance maximum at 420, 620 and 665 nm. Thus, the calibration equations at 248 






























Table 1. Analytical parameters of stock solutions of chlorophyll a. 253 
Wavelength 
(nm) 
Analytical parameters (mg/L) (y = a + bx) 
n a±Sa b±Sb R
2 
420 4 (320±200) 10-3 (46±8) 10-4 0.9441 
620 4 (1±9) 10-3 (130±4) 10-4 0.9985 




















3.1.2. Stocks of chlorophyll a in solid support 271 
In this work, the direct estimation of chlorophyll a in leaves was tested. 272 
Therefore, it was needed to generate solid support chlorophyll a standards in 273 
order to perform calibration. For this aim, standards on nylon membrane were 274 
prepared by filtering 1 mL of standard solutions (5-20 mg/L) through nylon filters 275 
using a luer-lock glass syringe of 2 mL connected to a 13 mm diameter stainless 276 
steel filter holder.  277 
Figure 4 shows the diffuse reflectance spectra and the images obtained 278 
for these filters after the extraction of chlorophyll. It should be noted that the 279 
extraction was quantitative, since the solutions used were colourless after the 280 
filtration. 281 
Calibration for solid samples was performed expressing the concentration 282 
in mg/m2, where the mass of chlorophyll a was divided by the area of the nylon 283 
membrane (9 mm of diameter). The concentration range was 79-314 mg/m2. 284 
Table 2 summarizes calibration curves of chlorophyll a in solid support standards 285 
(nylon filters) for three different wavelengths. 286 
287 
Figure 4. Absorption spectra of filters containing chlorophyll a. A) 314 mg/m2, B) 288 























Table 2. Analytical parameters of chlorophyll a for solid support standard. 291 
Wavelength 
(nm) 
Analytical parameters (mg/m2) (y = a +bx) 
n a±Sa b±Sb R
2 
420 4 (20±6) 10-2 (31±4) 10-4 0.9830 
620 4 (-94±61) 10-3 (25±3) 10-4 0.9744 




















3.2 Estimation of chlorophyll a in leaves 309 
3.2.1 Precision of the diffuse reflectance measurements 310 
In this work, spinach leaves were directly measured by diffuse reflectance. 311 
Previously, it was verified that the method was adequate for that purpose. 312 
Spectra of 20 different sections of a leave were obtained by measuring such leave 313 
with a diffuse reflectance probe. Figure 5 shows the diffuse reflectance spectra 314 
collected at different measuring points. 315 
 316 
Figure 5. Diffuse reflectance spectra of different areas of the spinach leave.   317 
 318 
As it can be seen, the spectra shape and absorbance values obtained at 319 
the wavelengths of interest (420, 620 and 665 nm) were similar. Table 3 shows 320 
these results, indicating that there were not significant differences in the 321 
measurements as function of the measuring point. Therefore, the leaves were 322 
homogenous. It was concluded that significant differences in a same spinach leave 323 
according to the measurement zone did not exist and the method had good 324 




















Table 3. Values of mean absorbance and precision for different areas of the same 327 
spinach leave. 328 
Wavelength (nm) ?̅? ± Sd CV (%) 
420 1.01 ± 0.05 4.5 
620 0.82 ± 0.04 4.4 


















3.2.2 Accuracy study of the H-point curve isolation method (HPCIM) 344 
The results obtained for chlorophyll a estimation in spinach leaves by 345 
HPCIM method were compared with the values obtained by using an ethanol-346 
based extraction method. 347 
  After performing the reflectance by diffuse measurements of the 348 
samples, the HPCIM method was applied to the leaves spectra. This procedure 349 
allows the calculation of the interferent spectrum. Then, the interference 350 
spectrum to the spectrum of the sample can also be obtained subtracting the 351 
spectrum of chlorophyll a. Finally, once the chlorophyll a spectrum was isolated, 352 
chlorophyll a present in each spinach leave could be quantified. 353 
 Once the diffuse reflectance spectra were measured, the HPCIM method 354 
was applied. As mentioned above, this Figure 6 illustrates an example of 355 
measured leaves after applying the HPCIM method. In green colour is depicted 356 
the diffuse reflectance spectrum of direct measured samples. The red and blue 357 
lines corresponds to the interferent spectrum and pure chlorophyll a spectra, 358 
respectively.  359 
 360 
Figure 6. Spectra of a spinach leave before and after applying the HPCIM method. 361 
The spectra correspond to: sample directly (green), interferent (red) and pure 362 
chlorophyll a (blue). 363 




























3.2.3 Comparative study of the proposed method with extraction of chlorophyll 364 
a 365 
Extraction of chlorophyll a from spinach leaves with ethanol was carried 366 
out [12]; acetone could also had been used for extraction but the use of ethanol 367 
was preferred in order to avoid the acetone evaporation. For that purpose, a 368 
spinach leave was placed in a glass mortar and blended with 2 mL of ethanol 369 
during 2 min. Next, ethanol containing chlorophyll a was transferred to a 10 mL 370 
volumetric flask. This process was repeated twice more; the first extraction was 371 
carried out under the same conditions whereas in the second one the volume of 372 
ethanol was reduced by half (1 mL) and 1 min of crushing was applied. The 373 
solution obtained (5 mL) was made up to 10 mL with nanopure water, then 374 
diluted with water (1:3), and finally processed in UV-Vis spectrophotometer. 375 
Figure 7 shows two glass mortar containing spinach leave before and after the 376 
extraction of chlorophyll a with ethanol. 377 
 378 
Figure 7. Spinach leave in glass mortar before (A) and after (B) to the extraction of 379 
ethanol. 380 
 As expected, the spectrum of the ethanol solution obtained presented 381 
more substances than chlorophyll a. In the ultraviolet region numerous peaks 382 
appeared whilst between 600 nm and 700 nm a single peak corresponding to 383 
chlorophyll a appeared. Consequently, chlorophyll a could be quantified. Figure 8 384 
shows the spectrum of ethanol extract for different spinach leaves analysed. The 385 
quantity of chlorophyll a obtained from various spinach leaves was (155±43) 386 
mg/m2; the large deviation depends on the shade of green and the possible 387 




HPCIM method were (144 ± 6) mg/m2. It could be considered that the values of 389 
chlorophyll a obtained by ethanol extraction and by HPCIM method were similar. 390 
 391 
 392 
































3.3 Degradation study of spinach leaves with pesticides 404 
 405 
3.3.1 Pesticides application in spinach leaves 406 
A solution of 1 mg/L of different pesticides (trifluralin, terbuthylazine and 407 
chlorpyrifos) were sprayed on spinach leaves. Three different spinach pots were 408 
used for the study, one for each pesticide. The pots contained two different plants 409 
of spinach; one plant was sprayed with water (blank) and the other with the 410 
pesticide. After this time, most of spinach leaves dead; stems of them were 411 
broken or may break easily. Figure 9 shows spinach leaves treated with the 412 
different pesticides, the image for S3 leaves treated with TBA is missed since it has 413 
extremely damaged. These leaves were measured by diffuse reflectance. 414 
                   415 
Figure 9. Photography of spinach leaves several days after the treatment with TBA 416 
(21 days), trifluralin (31 days) and chlorpyrifos (31 days).  417 
 418 
These results show that spinach leaves treated with TBA died after 21 419 
days as of exposure. This effect can be due to the fact the TBA is a mobile 420 
pesticide that inhibits the photosynthetic procedure causing chlorosis and 421 
necrosis [13]. Most of the spinach leaves sprayed with trifluralin and chlorpyrifos 422 
had died after 30 days of exposure. However, the effect of trifluralin was more 423 
harmful than chlorpyrifos due to the fact that trifluralin is an herbicide whereas 424 
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3.3.2 Degraded spinach leaves characterization by light microscope 426 
3.3.2.1 Characterization by brightfield microscopy 427 
Figure 10 shows the images obtained for the same spinach leave sprayed 428 
only with water or treated with pesticides. The first image (A) corresponds to 429 
spinach leave without pesticide and B, C and D correspond to the same spinach 430 
leave treated with chlorpyrifos at different measuring points. The second picture 431 
(B) shows the greenest part of the spinach leave treated with chlorpyrifos, which 432 
was the area less degraded. The most degraded areas of the treated leaves are 433 
shown in pictures c and d, being the last the most affected. All images were taken 434 
31 days after the application of water or chlorpyrifos (see Figure 9, chlorpyrifos 435 
S2). These imagens show the health chloroplast (A) and the damage chloroplast 436 
(B, C and D). 437 
 438 
 439 
Figure 10. Pictures of different spinach leaves sprayed with water or chlorpyrifos. 440 
A) spinach leave sprayed with water; B, C and D was a spinach leave treated with 441 





3.2.2.2 Characterization by dark-field microscopy 443 
Chlorophyll fluorescence is an indicator of the chlorophyll photosynthetic 444 
electron transport in intact leaves, and allows the characterization to the effects 445 
and action mode of herbicides, detergents, different kinds of environmental 446 
stress, and a variety of air pollutants. Chlorophyll a fluorescence emission analysis 447 
by dark-field microscopy can be applied in situ to spinach leaves to determine the 448 
effect of sprayed pesticides. However, this method presents an important 449 
disadvantage because is invasive and destructive. Since the light of the 450 
microscopy interacts with the sample and modify it. It is possible to use a 451 
fluorescence filter (B-2A Ex 450-490 nm). However, in this case it was not enough 452 
to prevent the sample to be destroy. Figure 11 shows the influence of the 453 
microscopy light on the tested leaves. Thus, this technique was not used in further 454 
work. 455 
 456 
Figure 11. Photographs of spinach leaves by fluorescence microscopy at different 457 
exposure times to microscopy light.  A) 0 min, B) 1 min, C) 4 min and D) 10 min, 458 






3.3.3 Application of the HPCIM method for the determination of chlorophyll a 461 
 The HPCIM method was applied to degraded spinach leaves in order to 462 
determine the concentration of chlorophyll a, and also to study the effect of 463 
pesticides on them. Table 4 indicates the values (mg/L and mg/m2) obtained by 464 
the HPCIM method for spinach leaves sprayed with water and sprayed with 465 
trifluralin, chlorpyrifos and TBA. The numbering of the treated samples in this 466 
table corresponds to the numbering used in the spinach leaves picture (see Figure 467 
9).  468 
Table 4. Values of chlorophyll a obtained by HPCIM method proposed. 469 
Mean spectrum Spinach Leaves 
Chlorophyll a concentration 
mg/L mg/m2 
Trifluralin 
B1 8.5 133.5 
B2 9.0 141.9 
S1 4.6 72.2 
S2 6.2 97.0 
S3 5.8 90.5 
S4 7.1 112.1 
Chlorpyrifos 
B1 8.5 133.5 
B2 9.1 142.9 
B3 8.8 138.5 
S1 6.2 97.5 
S2 4.0 62.4 
S3 5.4 84.3 
S4  6.4 100.0 
S5 6.8 106.8 
S6 6.7 104.9 
TBA 
B1 8.6 135.0 
B2 8.1 126.4 
S1 6.1 95.3 
S2 6.7 104.5 
S4 3.2 50.7 








Chlorophyll a concentration 
mg/L mg/m2 
Trifluralin 
B1 9.2 144.5 
B2 10.2 159.7 
S1 4.9 77.3 
S2 6.6 104.2 
S3 6.1 95.5 
S4 5.9 92.8 
Chlorpyrifos 
B1 9.0 140.8 
B2 10.0 157.2 
B3 9.5 149.3 
S1 6.1 95.4 
S2 4.1 64.1 
S3 5.9 92.0 
S4 6.9 109.0. 
S5 7.5 118.3 
S6 6.4 99.8 
TBA 
B1 8.7 136.1 
B2 8.4 131.6 
S1 7.0 109.5 
S2 7.0 110.5 
S4 3.3 52.5 
B: spinach leaves without pesticide; Si: spinach leaves treated with pesticides. 473 
 474 
By way of example, Figure 12 shows the spectra registered for S2 (spinach 475 
leave treated with TBA) before and after the application of HPCIM. Figure 12A 476 
corresponds to the less degraded area, while Figure 12B corresponds to the most 477 
affected area. As expected, the absorbance in Figure 12A for chlorophyll a was 478 
higher than that of in Figure 12B, since the degradation degree was lower in 479 




Figure 12. Spectra of a spinach leave treated with TBA before and after applying 482 
the HPCIM method. The spectra correspond to: sample measured directly (green), 483 
interferent (red) and pure chlorophyll a (blue). A) Less affected area of spinach 484 
leave (light green) and B) most affected area of spinach leave (brown).  485 
 486 
 487 














































3.3.4 Reflectance indices for chlorophyll quantification 488 
Several authors have suggested different spectral vegetation indices such 489 
Macc01 [15] and Normalized difference vegetation index (NDVI) [16] to know 490 
chlorophyll contents in spinach leaves. The main types of indices are derived from 491 
three forms; red edge, normalized difference (ND) and simple ratio (SR). Many of 492 
the indices proposed to date are mentioned by Croft et al [17]. In the present 493 
work Macc01 and NDVI were utilized. Macc01 is based on reflectance from 494 





  NDVI is related to plant health and also with the highest nitrogen uptake 496 
by leaves, consequently it is also associated to the relative amount of chlorophyll.  497 
The equation used was:  498 




Macc01 and NDVI were used to obtain the amount of chlorophyll in 499 
spinach leaves, treated or untreated with pesticides, and therefore, to know the 500 
damage caused by pesticides. Figure 13 summarizes the values of the two indices 501 
for each spinach leave. Moreover, they show the chlorophyll contents in those 502 
spinach leaves treated with pesticides by the HPCIM method.  Figure 13A 503 
corresponds to the values obtained by the HPCIM method whereas Figure 13B 504 
and Figure 13C correspond to the reflectance indices obtained by the NDVI and 505 
Macc01 methods, respectively.  506 
As can be seen, NDVI gave more similar values to real images of leaves 507 
than Macc01 (see section 3.3.1) and therefore, NDVI better correlate with the 508 
values obtained by the HPCIM method. Using NDVI, blank values were higher than 509 
samples (considering blanks the leaves without pesticides treatment). So, 510 
regarding to treated leaves, most damaged leaves provided lower chlorophyll 511 
contents. On the contrary, Macc01 values did not correlate with the visual 512 
inspection results. Finally, NDVI and HPCIM were chosen for the study of the 513 






Figure 13. Graphic of chlorophyll a content obtained by the HPCIM method (A), 518 
and graphic of reflectance index obtained with the NDVI (B) and the Macc01 (C) 519 
















































































Conclusion  522 
Chlorophyll content in leaves is an informative indicator of plant health. 523 
The effect and action mode of herbicides, detergents and different kinds of 524 
environmental stress can be established by determining the amount of 525 
chlorophyll in leaves. In this work a HPCIM method was developed to determine 526 
chlorophyll a content in spinach leaves. Diffuse direct reflectance measurements 527 
of spinach leaves were used to carry out the HPCIM method. The results obtained 528 
by this method were compared with the results obtained by extraction of 529 
chlorophyll with ethanol. Similar results were achieved in both cases. Therefore, 530 
the proposed method using diffuse reflectance combined to HPCIM is a 531 
satisfactory alternative to determine chlorophyll a in spinach leaves. 532 
The diffuse reflectance method was used to evaluate the degree of 533 
degradation of spinach leaves under different pesticide treatments. The results 534 
indicated that the damage generated by TBA was higher than the damage 535 
produced by trifluralin and chlorpyrifos.  536 
Furthermore, the HPCIM method was applied to spinach leaves treated 537 
with three different pesticides to know the effect of each of the pesticides on 538 
them; two different reflectance índices to chlorophyll quantification were also 539 
applied on those spinach leaves. NDVI reflectance index and HPCIM method gave 540 
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